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1  Einleitung 
Im Zuge der Industrialisierung in den letzten 100 Jahren kam es zu einer starken Zu-
nahme der Nutzung energetischer Verbindungen. Vor allem die Verarbeitung, 
Verbrennung und unsachgemäße Lagerung von Rohöl führte und führt zu einem ho-
hem Eintrag organischer Fremdstoffe in die Umwelt. Die Reinigung kontaminierter 
Bereiche ist schwierig, die genutzten Verfahren sind sehr unterschiedlich und werden 
kontrovers diskutiert. Während Luft und Wasser durch eine Vielzahl von Regelungen 
wie z. B. der Bundesimmisionsschutzverordnung und dem Wasserhaushaltsgesetz 
geschützt werden, wurde der Umgang mit dem Schutzgut Boden lange Zeit nur mit-
telbar durch Bodenschutzklauseln in anderen Bundesgesetzen wie dem Baugesetz-
buch, dem Naturschutzrecht, dem Wasserhaushaltsgesetz und dem Abfallgesetz 
(1986) geregelt. Richtwerte wurden anhand der Länderlisten oder der Niederland-
Liste festgelegt oder die in den Verordnungen für Klärschlamm und Grundwasser 
festgelegten Normen mussten notdürftig übertragen werden. Seit dem 17. März 1999 
soll das Bundes-Bodenschutzgesetz (BBodSchG) die Vorrausetzungen für einen 
wirksamen Bodenschutz und die Sanierung von Altlasten schaffen. Hauptziel dieses 
Gesetzes ist die Vermeidung zukünftiger Bodenbelastungen, d. h. es sollen keine 
neuen Altlasten entstehen. Durch die bundesweit einheitlichen Richtlinien wird die 
Grundlage für ein effektives Vorgehen der Behörden gelegt sowie mit den Sanie-
rungspflichten Rechtssicherheit und damit eine wichtige Vorraussetzung für künftige 
Investitionen geschaffen. Ferner soll sichergestellt werden, dass Bodenbelastungen 
die Gefahrengrenzen nicht überschreiten und alte Verdachtsflächen nach ihrer zu-
künftigen Nutzung eingeteilt werden. Zwar reduzieren sich durch diese Regelung die 
in der BRD als Altlasten definierten Flächen um rund die Hälfte, jedoch wird durch 
dieses Vorgehen vermieden, dass für die Neuansiedelung oder Erweiterung von In-
dustrie- und Gewerbegebieten neue, unbelastete Standorte erschlossen werden müs-
sen. 
Bei konventionellen Sanierungsverfahren wird der Boden meist ausgehoben, um an-
schließend deponiert, gewaschen oder verbrannt zu werden. Dies sind meist sehr teu-
re Verfahren und dabei werden Struktur und Funktionen des Bodens vernichtet. Ziel 
biologischer Verfahren ist es, das gewachsene Bodengefüge und die Bodenfunktion 
zu erhalten bzw. wiederherzustellen, wie es das Bundesbodenschutzgesetz in §1 for-
dert. Durch biologische in situ- Sanierungsverfahren soll die natürliche Potential der 
am Standort vorhandenen Mikroflora zur Nutzung organischer Schadstoffe als Sub-
strat angeregt werden: Durch Zufuhr z. B. eines terminalen Elektronenakzeptors so-
wie eventuell fehlender Nährstoffe sollen die autochthonen Mikroorganismen uner-
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wünschte Substanzen abbauen. Nachteil solcher Verfahren ist die meist lange Ver-
laufsdauer von mehreren Jahren. Zudem kann der Sanierungserfolg durch die Hetero-
genität des Bodens mit schwer zugänglichen Bereichen und einer geringen hydrauli-
schen Durchlässigkeit eingeschränkt sein. Außerdem sind die Massenströme kaum zu 
bilanzieren und somit der Sanierungserfolg nur eingeschränkt belegbar. 
In der öffentlichen Diskussion wird das Potential biologischer Sanierungsverfahren 
kontrovers diskutiert. So gab es in den 80er Jahren zum Teil sehr positive Einschät-
zungen zur Abbaubarkeit zahlreicher organischer Schadstoffe unter Praxisbedingun-
gen. Jedoch stützten sich solche Aussagen auf eine umfangreiche Grundlagenfor-
schung zu Abbauwegen im Labor. Der geologische Aspekt mit komplexen Vorgän-
gen und Verhältnissen im Untergrund blieb meist unberücksichtigt. Eindeutige 
Nachweise für Art und Umfang des mikrobiellen Abbaus bei Boden- und Grundwas-
sersanierungen wurden noch 1995 auf einer internationalen Tagung zu diesem Thema 
(„In situ- and On-site-Bioreclamation“, San Diego, CA, April 1995) wieder eingefor-
dert. So wird der Sanierungserfolg und damit die Akzeptanz dieser Methode weiter-
hin in Frage gestellt. Fachleute (Expertenkolloquium Tübingen, 1993) kamen zu dem 
Schluss, dass es für den Abbau eines Schadstoffes nicht allein relevant ist, ob be-
stimmte Mikroorganismen die fragliche Substanz im Prinzip zersetzen können. Eine 
Vielzahl von Umweltbedingungen ferner physiologische und genetische Faktoren 
haben einen entscheidenden Einfluss darauf, ob ein Stoff überhaupt, bis zu (definier-
baren) Zwischenprodukten oder bis zu einem erwünschten/zulässigen Grenzwert ab-
gebaut wird. In der Praxis liegen häufig Schadstoffgemische vor, die an einem Altlas-
tenstandort meist sehr unterschiedlich auf einem Gelände verteilt sind. Komplexe, 
variierende Ausgangsbedingungen sind also die Regel, deshalb kann man nicht davon 
ausgehen, dass standardisierte biologische Verfahren immer erfolgreich und kosten-
günstig sind. Oft müssen aufwendige Vor-, Nach- und Begleituntersuchungen folgen. 
Seit Mitte der neunziger Jahre wird die Vorstellung des „Natural Attenuation“ als al-
ternative, kostengünstige Sanierungsstrategie diskutiert. Unter „Natural Attenuation“ 
versteht man die Gesamtheit natürlicher Rückhalte- und Abbauprozesse, die im Un-
tergrund stattfinden können etwa die Ausbreitung von Schadstoffen in Grundwasser-
leitern verlangsamen oder stark reduzieren (Nyer and Duffin, 1997). Diese Strategie 
kann nicht bei einer akuten Gefahr eingesetzt werden, da Selbstreinigungsprozesse 
für aktive Maßnahmen der Gefahrenabwehr zu lange Zeiträume beanspruchen. Natu-
ral Attenuation eignet sich z. B. für sogenannte „low-risk-Fälle“ wie Mineralölkon-
taminationen oder großflächige diffuse Schadstoffverteilungen mit definierten Rand-
bedingungen. 
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Zur Zeit fehlt es an Methoden, die eine zuverlässige Aussage über das mikrobielle 
Potential im Untergrund bezüglich seiner Aktivität und Abbaukapazität und somit die 
Möglichkeit des Einsatzes und den Erfolg eines solchen Verfahrens erlauben. Denn 
neben der hydrogeologischen Situation und den geochemischen Prozessen sind es vor 
allem die mikrobiellen Aktivitäten (Mineralisation, Biofixierung), die den Verbleib 
der Xenobiotika bestimmen. Man versucht mit Mikrokosmos-, Säulen-, Lysimeter- 
und Feldversuchen Methoden zur Beurteilung des zukünftigen Gefährdungspotentials 
zu finden, jedoch ist die Übertragung der gewonnenen Daten auf reale Bedingungen 
eingeschränkt.  
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1.1   Natural Attenuation 
1.1.1   Definition und Stand der Diskussion 
„Natural Attenuation“ bedeutet ursprünglich „natürliche Verminderung“ und meint 
die dem System eigene Reinigungsleistung. In den USA wird Natural Attenuation, 
seine Einsetzbarkeit und seine Grenzen schon seit 1994 kontrovers diskutiert. Die 
amerikanische Umweltbehörde EPA beschreibt „Natural Attenuation“ als die Viel-
zahl physikalischer, chemischer und biologischer Prozesse, die unter geeigneten Be-
dingungen ohne menschlichen Einfluss die Masse, Toxizität, Mobilität, Volumen o-
der die Konzentration von Schadstoffen in Boden und Grundwasser verringern. Diese 
in situ-Prozesse beinhalten biologischen Abbau, Dispersion, Verdünnung, Sorption, 
Verflüchtigung, radioaktiven Zerfall und chemische oder biochemische Stabilisie-
rung, Metabolisierung oder Zerstörung von Schadstoffen (OSWER Directive 9200.4-
17P, 1999). Eine Langzeitüberwachung ist die Voraussetzung für eine Akzeptanz und 
den Beweis von Natural Attenuation als erfolgreiche Sanierungsstrategie („Monitored 
Natural Attenuation“). Maßnahmen, welche die natürlichen Prozesse unterstützen und 
fördern, werden als „Enhanced Natural Attenuation“ bezeichnet. 
Die im Untergrund ablaufenden Prozesse können hinsichtlich ihrer Auswirkung auf 
die Schadstoffe in „destruktiv“ und „nicht-destruktiv“ unterteilt werden (DECHEMA, 
2000) (Tab.1.1). 
 
Tab. 1.1: Destruktive und nicht-destruktive Prozesse im Untergrund und ihre Wirkung. 
 
destruktive Prozesse ⇒ direkte Wirkung nicht-destruktive ⇒  
Prozesse 
indirekte Wirkung 
• biologischer Ab-
bau 
• abiotischer Abbau 
• Humifizierung 
• biol.-chem. 
Transformation 
   Verringerung von: 
• Masse 
• Fracht 
• Toxizität 
• Sorption 
• Dispersion 
• Immobilisierung 
• Verdünnung 
• Verflüchtigung 
Verringerung von: 
• Konzentration 
• Mobilität 
 
Die destruktiven Prozesse führen vor allem zu einer Reduzierung von Masse und 
Fracht der Schadstoffe (direkte Wirkung), während die nicht destruktiven Prozesse 
hauptsächlich eine Konzentrations- und Mobilitätsabnahme durch physikalisch-
chemische Prozesse bewirken (indirekte Wirkung). Sorptionsprozesse können sowohl 
reversibel sein, als auch in Verbindung mit der Diffusion in Mikroporenbereiche zu 
einer längerfristigen Retardierung der Schadstoffe führen und die Bioverfügbarkeit 
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herabsetzen. Die Humifizierung und die damit einhergehende eingeschränkte Biover-
fügbarkeit muss als eine endgültige Immobilisierung nachgewiesen sein. Die Ver-
dünnung ebenso wie die Verlagerung in andere Medien (z. B. Verflüchtigung) kann 
nicht als erfolgreiche Sanierungsgrundlage bewertet werden. Eine vollständige Ver-
wertung eines Schadstoffes ist die optimale Form der natürlichen Selbstreinigung 
(„Produktiver Abbau“), jedoch werden viele Schadstoffe nur teilweise metabolisiert. 
Dabei können die Metabolite gefährlicher und eventuell toxischer sein als die Aus-
gangssubstrate. Vielfach werden allerdings die (aktivierten) Metabolite besser in den 
Huminstoff-Pool integriert oder durch Mikroorganismenkonsortien weiter abgebaut 
(Track and Michels, 2000). 
Bedingt durch die vielen Faktoren, die den Erfolg eines biologischen Abbaus im Sin-
ne von Natural Attenuation bestimmen und die biologischen Prozesse im Untergrund 
beeinflussen, gestalten sich generelle Aussagen über die Abbaubarkeit von Kontami-
nationen als problematisch. Viele Parameter müssen erhoben, viele Indizien gesam-
melt und die Abbaubarkeit unter den jeweils vorherrschenden Bedingungen überprüft 
werden.  
Für eine weitere Abschätzung sind folgende Basisdaten der Grundwasserchemie hilf-
reich: 
• Die Konzentration von gelösten Elektronenakzeptoren (O2, NO3-, SO42-), 
• Die Konzentration der Abbau- und Umsetzungsprodukte (CO2-Spezies, Mn2+, N2, 
NH4+, Fe2+, S2-, CH4, DOC und Metaboliten), 
• Grundwasserparameter wie pH, Eh, elektrische Leitfähigkeit, Temperatur, 
• Ionenkonzentrationen für die hydrogeochemischen Berechnungen (Ca2+, Mg2+, 
Na+, K+, Cl-). 
 
Selten finden sich jedoch Datenprotokolle, die vollständig genug sind, um eine Erst-
beurteilung zu ermöglichen. Die Qualitätssicherung bei der Datenerhebung ist oft un-
zureichend und völlig unplausible Datensätze existieren nebeneinander.  
Hinweise auf natürlich stattfindende Abbau- und Rückhalteprozesse können zwar bei 
einer In situ--Sanierung Konzentrationsveränderungen von Elektronenakzeptoren 
sowie den Nachweis von Zwischen- sowie Endabbauprodukten ergeben. Spätere Bi-
lanzierungsversuche sind In situ- schwer quantitativ vollständig zu erfassen, beein-
flusst durch folgende Umstände (Wienberg, 1999): 
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• Bei einer neueren Kontamination findet zunächst ein Aufbau von Biomasse statt. 
Schadstoffe werden lediglich anoxidiert, damit aktiviert und anschließend in Hu-
minstoffe eingebunden. Der Schadstoffabbau verläuft scheinbar unterstöchio-
metrisch. 
• Boden ist in seiner geochemischen Zusammensetzung und Zonierung kleinsträu-
mig außerordentlich heterogen. „Typische“ Zonierung finden in Mikrobereichen 
teilweise direkt nebeneinander statt.  
• Mischkontaminationen erschweren die Bilanzierung, wenn im Rahmen einer Ziel-
analyse nur ein Teil der oxidierbaren Stoffe erfasst wird. 
• In Schadstoffgemischen bestimmen die schlecht abbaubaren Verbindungen die 
Anwendung von Natural Attenuation und schränken diese oftmals ein. Bei Schad-
stoffen mit geringer Löslichkeit und guter Adsorbierbarkeit (z. B. PAK) führt dies 
zu einer langsamen, aber kontinuierlichen nicht nur horizontalen sondern auch ver-
tikalen Ausbreitung der Schadstofffahne. Die Beständigkeit solcher Kontaminatio-
nen wird auf sehr lange Zeiträume (z. T. > 1000 Jahre) geschätzt. 
• Als grundsätzliches Problem gilt, eine ausreichend zuverlässige, repräsentative Be-
probung zu erreichen, insbesondere angesichts heterogener Untergrundverhältnis-
se. Die natürlichen Selbstreinigungsprozesse werden meist durch die notwendigen 
Bedingungen (insbesondere Sauerstoffversorgung, Bioverfügbarkeit) stark einge-
schränkt, die in der Regel durch die Heterogenität der Altlast nicht in der ganzen 
Bodenzone gleichmäßig erfüllt sind.  
 
1.1.2  Hydrologische, geochemische und biologische Einflussfaktoren 
Grundwasser 
Als Ziel aller Sanierungsmaßnahmen ist zu fordern, Schadstoffe zu erfassen, abzu-
bauen oder einzuschließen, nicht zu verdünnen und sich ausbreiten zu lassen. Mit 
Verdünnungseffekten ist aber im Grundwasser immer zu rechnen, sei es durch zu-
strömendes unkontaminiertes Grundwasser oder aber durch Grundwasserneubildung. 
Insbesondere in flachen, oberflächennahen und wenig abgedeckten Grundwasserlei-
tern kann dies bei entsprechenden Zusickerungsraten mehr oder weniger rasch zu sta-
tionären Konzentrationsverhältnissen führen. Betrachtet man ausschließlich Konzent-
rationen an den Rändern der Schadstofffahne und nicht die Frachten, werden Sanie-
rungszielwerte möglicherweise allein durch Verdünnung unterschritten und eine wei-
tergehende Sanierung erscheint unnötig. 
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Der Schadstoffgehalt im Wasser wird durch die Freisetzungsrate aus dem Bodende-
pot bestimmt (z. B. durch die Lösung aus dem Depot in Abhängigkeit von der Was-
serlöslichkeit und Lösungskinetik). Sorptionsprozesse (Sorption und Desorption) 
können das Fortschreiten der Schadstofffahne im Aquifer mehr oder weniger stark 
verzögern. Biotischer und/oder abiotischer Abbau sowie Verflüchtigung der Schad-
stoffe in die angrenzende wasserungesättigte Zone führen dazu, dass eine Schadstoff-
fahne nach einer gewissen Zeit einen räumlich/zeitlich mehr oder weniger stationären 
Zustand erreicht. Dadurch wird die Transportrate der Schadstoffe (Advektion, Dis-
persion, Diffusion und Sorption) im Aquifer durch den gleichzeitig stattfindenden 
Abbau und/oder durch Verflüchtigung der Stoffe kompensiert (Teutsch and Rügner, 
1999). 
Bei vollständiger Schadstoffmineralisierung kommt es zu einer Aufhärtung, Aufsal-
zung und bei pH-sensiblen Grundwassersystemen zu einer Versauerung. Reines 
Grundwasser ist von Natur aus nährstoff- und keimarm und, außer bei Mineralwäs-
sern, nur in geringem Maße salzhaltig und „weich“. Daher besitzt ein „guter“ Grund-
wasserleiter von Natur aus nicht die Fähigkeit zur „Selbstreinigung“. Erst aufgrund 
einer Belastung mit organischem, abbaubaren Material und Nährstoffen baut sich ei-
ne zahlenmäßig relevante und leistungsstarke Mikroflora auf, d. h. das Selbstreini-
gungspotential eines Grundwasserleiters entwickelt sich erst als Rückkopplungseffekt 
aus einer Schadstoffbelastung heraus. Bei Standorten mit lang zurückliegenden Scha-
densfällen ist es daher besonders wichtig, herauszufinden, ob und in welchem Aus-
maß eine an die Kontamination adaptierte Mikroflora existiert, denn nur dann kann 
Natural Attenuation als Sanierungskonzept überhaupt in Erwägung gezogen werden 
(Fritsche, 1998). 
Gut durchströmbare Bereiche werden relativ schnell gereinigt (hydraulischer Durch-
lässigkeitswert ≥ 10-4 m/s (Hoepel et al., 1991)), während die Kontamination in den 
schlecht durchströmbaren Bereichen über lange Zeit verbleibt. Die Biomasse siedelt 
sich an den Grenzflächen zwischen diesen Bereichen an. Die Dauer der Sanierung 
hängt dabei im wesentlichen von den Austauschraten zwischen den gut und schlecht 
durchströmbaren Bereichen ab. Eine relativ hohe Restkonzentration wäre in schlecht 
durchlässigen Bereichen verantwortbar, wenn die mikrobielle Aktivität an den Grenz-
flächen auch nach Abbruch aktiver Maßnahmen noch hoch genug ist, um den diffusi-
ven Massenfluss aus den Restkontaminationen in die gut durchströmten Aquiferbe-
reiche „abzufangen“. Die Parameterermittlung für die bestimmenden Transport- und 
Transformationsvorgänge an kontaminierten Standorten bedeutet allerdings ein gro-
ßes Problem. So werden Durchlässigkeiten des Untergrundes in den meisten Fällen 
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nur über größere Bereiche gemittelt erfasst und können nur in Größenordnungen an-
gegeben werden. Lokale Abweichungen um den Faktor 1000 sind möglich (Cirpka, 
1997). 
Neben der räumlichen Schadstoffverteilung sowie der Phasen im Ausgangszustand 
und der Sättigungsabhängigkeiten der Strömungsparameter, gibt Abb. 1.1 einen Ü-
berblick über die Komplexizität des Kompartiments Boden und Tab. 1.2 fasst die Na-
tural Attenuation beeinflussenden Faktoren zusammen. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abb. 1.1: Komplexizität der verschiedenen Einflussfaktoren im Kompartiment Boden (nach 
Homslow, 1995). 
Lithosphäre Hydrosphäre Atmosphäre 
Steine und Mineralien 
Gase 
Biosphäre 
Mikroflora 
Sulfide 
Carbonate 
Lösliche 
Salze 
Porosität 
Permeabilitä-
Tonmineralien 
Org. Material 
Hydroxide 
Bakterien 
Pilze 
O2 
CO2 
H2S 
Sorption 
Desorption 
Abbau 
PH, Eh, Io-
nenstärke 
Aquifer-
durchfluss 
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Tab. 1.2: Einflussfaktoren für Natural Attenuation (nach Track and Michels, 2000). 
 
Faktoren Einfluss auf Natural Attenuation 
Redoxpotential • Konzentration und Verhältnisse von Elektronendonatoren/-
akzeptoren bestimmen Abbauwege und -leistungen. 
pH-Wert • Organismen und Enzyme haben pH-abhängige Aktivitätsoptima. 
Temperatur • Zusammensetzung der Biozönose und Abbaugeschwindigkeit. 
Konzentration 
Wasserlöslichkeit 
Flüchtigkeit 
Oberfläche 
Sorption 
Einschluss 
 
 
• Limitierung der Bioverfügbarkeit eines Schadstoffes. 
Hydrologie • hydraulische Durchlässigkeit eines Boden.  
• Grundwasserneubildung und natürliche Zuströme. 
Wassergehalt • Ausreichender Wassergehalt notwendig für Abbau und Transport von 
Edukten und Produkten. 
Auxiliar- (Co)-
Substrate 
• Cometabolische Transformation von Schadstoffen, die nicht produk-
tiv abgebaut werden können oder den biologischen Abbau nicht indu-
zieren. 
Nährstoffe • essentiell für Wachstum und Vermehrung der Mikroorganismen. 
Biozönose • Schadstofftolerante und abbauaktive Organismen und Konsortien; 
Abbau verschafft Selektionsvorteil (z. B. Energiegewinn). 
• räumliche Verteilung biologischer Aktivität 
Cokontaminanten • Begleitkontaminanten dienen als Co-Substrat, beeinflussen Biover-
fügbarkeit oder hemmen den biologischen Abbau. 
Alter • Alter der Kontamination beeinflusst die Bioverfügbarkeit der Schad-
stoffe; Entwicklung adaptierter Biozönosen. 
 
 
Boden 
Böden sind standortspezifische dynamische Produkte komplexer Wechselwirkungen. 
Als Folge der direkten und indirekten Beteiligung der Mikroorganismen an den Ab-, 
Um- Aufbauprozessen wird der Mineralkörper mit dem Humuskörper verbunden. 
Durch Unterschiede in Gesamtvolumen, Größe, Form und Kontinuität des Porensys-
tems entsteht eine Vielzahl von heterogen verteilten, dicht besiedelten ökologischen 
Nischen (Mikrobiotopen). Die Besiedlungsdichte ist vor allem im Bereich der Mittel-
poren (0,2 – 10 µm) groß, weil solche Poren für viele Mikroorganismen zugänglich 
sind, das Regenwasser zeitweise gegen die Schwerkraft festhalten und den Gasaus-
tausch ermöglichen. 
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Die Sorption eines Stoffes in Böden und Sedimenten kann auf chemische Bindungen 
(z. B. Wasserstoffbrückenbindungen, kovalente Bindungen), elektrostatische Kräfte 
zwischen Ionen bzw. Ionen und Dipolen und physikalische Wechselwirkungen (van 
der Waalsche Kräfte) zurückgehen. Bei nichtionischen organischen Verbindungen 
sind meist schwache physikalische Wechselwirkungen (Dipol/Dipol, Dipol/induzierte 
Dipole, London-Dispersionskräfte) und die sogenannte hydrophobe Bindung für die 
Sorption entscheidend. 
Bei einer Sorption der Schadstoffe im Boden hängt ihre Konzentration im Wasser 
von der Sorptionskapazität des Bodens (Sorptionsisothermen) sowie der Desorpti-
onskinetik ab. Liegen Schadstoffe bei massiven Verunreinigungen als residuale Pha-
sen im Untergrund vor, bestimmen Wasserlöslichkeit und Lösungskinetik ihre Kon-
zentration im Wasser. Da sowohl die Desorption als auch die Lösung organischer 
Schadstoffe im Untergrund sehr langsam verlaufen können, treten in der wässrigen 
Phase Konzentrationen auf, die weit unterhalb der bei den Gleichgewichtsbedingun-
gen zu erwartenden Werten liegen. Die Schadstoffkonzentrationen im Grund- und 
Sickerwasser können dann trotz verhältnismäßig hoher Schadstoffgehalte im Boden 
sehr gering sein. Solche Nichtgleichgewichtsbedingungen sind insbesondere bei alten 
Schadensfällen zu erwarten, bei denen lange Zeiträume zur Sorption der Schadstoffe 
zur Verfügung standen und die initiale Phase der Schadstofflösung bzw. -desorption 
weit zurückliegt oder auch während laufender Sanierungsmaßnahmen (hohe Strö-
mungsgeschwindigkeiten der mobilen Phase).  
Sowohl Feldbeobachtungen als auch Laborexperimente zeigen, dass nur desorbierte 
Schadstoffe effektiv biologisch abgebaut werden können. In vielen Untersuchungen 
wurde inzwischen bestätigt, dass die molekulare Diffusion im Intrapartikel- oder 
Intrasorbent-Bereich den geschwindigkeitsbestimmenden Schritt bei der Desorption 
von Schadstoffen bestimmen (Grathwohl, 1997). In flüssiger Phase in den Unter-
grund eingedrungene Schadstoffe erreichen nach einiger Zeit (bei nachlassendem 
Nachschub) den Zustand der Residualsättigung, das bedeutet, dass die Schadstoffe 
nur noch einen Teil des verfügbaren Porenraumes füllen (meist unter 20 %) und im-
mobil sind. Eine Entfernung dieser residualen Phasen erfolgt daher nur noch durch 
Lösung im Grund- und Sickerwasser und Verdunstung in der wasserungesättigten 
Zone (Bodenluft). In grobem, heterogenen Material, wo relativ große zusammenhän-
gende residuale Phasen existieren können, sind die Kontaktflächen und damit auch 
die Lösungsraten verhältnismäßig gering. Zusätzlich muss berücksichtigt werden, 
dass Bereiche, die residuale Phasen enthalten, eine geringere Durchlässigkeit aufwei-
sen und somit vom Grundwasser weniger durchströmt sondern eher umströmt wer-
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den, was eine weitere Reduzierung der Lösungsraten bedingt. Aufgrund bisher 
durchgeführter Laborexperimente und Modellrechnungen kann davon ausgegangen 
werden, dass die Lösung z. B. residualer Lösemittelphasen im Grundwasser ebenfalls 
Jahrzehnte in Anspruch nehmen kann (Powers et al., 1992). Dadurch ist die Biover-
fügbarkeit solcher Kontaminationen nicht mehr gegeben. 
Die Bioverfügbarkeit ist einer der Schlüsselfaktoren, die grundlegenden Einfluss auf 
die mikrobielle Abbaubarkeit und damit die Einsatzmöglichkeit biologischer Sanie-
rungsmethoden besitzt. Neuere Laboruntersuchungen (Grathwohl, 1997) zum biolo-
gischen Abbau organischer Schadstoffe in Böden und in Sedimenten deuten darauf 
hin, dass nur in Wasser gelöste Verbindungen bioverfügbar und somit abbaubar sind. 
Die Bioverfügbarkeit hängt im wesentlichen von zwei Faktoren ab: zum einen vom 
Übergangsverhalten eines Stoffes zwischen verschiedenen Phasen (wässrig gelöst, 
gasförmig, mineralisch, adsorbiert oder in organischer Flüssigkeitsphase) und zum 
anderen vom Transport des Stoffes in den mobilen Phasen. Die wichtigsten mobilen 
Phasen sind in der gesättigten Zone des Grundwasser sowie in der ungesättigten Bo-
denzone das Porenwasser und die Bodenluft. Bei vielen Altlasten kann die Verfüg-
barkeit der beteiligten Substrate zum entscheidenden und limitierenden Faktor für den 
biologischen Abbau werden. 
 
Autochtone Mikroflora 
Spontane biologische Prozesse der Selbstreinigung laufen im Boden aus vielen Grün-
den nur sehr langsam ab. Selten liegt das daran, dass die zum Abbau befähigten Mik-
roorganismen nicht vorhanden sind, sondern bestimmte dafür nötige Milieubedin-
gungen liegen nicht optimal vor. Der mikrobielle Schadstoffabbau im Untergrund 
wird nicht nur von der Menge, der Art und dem Potential der Mikroorganismen be-
stimmt. In vielen Fällen können Transport- und Austauschvorgänge im Untergrund 
zum kontrollierenden Faktor werden (Fritsche, 1998). 
Bei Natural Attenuation in der gesättigten Bodenzone spielt der aerobe Abbau quanti-
tativ aufgrund der geringen Wasserlöslichkeit des Sauerstoffs keine nennenswerte 
Rolle. Mit eintretender Wassersättigung - bedingt durch Stauwassereinfluss, Grund-
wasseranstieg oder Überflutung - wird die Sauerstoffdiffusion aus der Atmosphäre in 
den Boden fast vollständig unterbunden, da die Diffusion in den wassergefüllten Po-
ren etwa um das 10 000fache langsamer ist als in luftgefüllten. Der noch vorhandene 
Sauerstoff wird innerhalb weniger Stunden bis zu zwei Tagen durch aerobe 
Mikroorganismen für den oxidativen Abbau organischer Substanzen verbraucht. 
Fakultativ und obligat anaerobe Mikroorganismen treten dann milieubeherrschend 
auf.  
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Tab. 1.3 :  Experimentell ermittelte Redoxpotentiale für verschiedene Redoxreaktionen umge-
rechnet für pH 7 mit Faktor 0,059 V pro pH (Scheffer and Schachtschabel, 1984). 
 
Redoxreaktion  E (V°) 
Atmung mit Sauerstoff CnH2nOn + O2 → CO2 + H2O 0,8 
Beginn der NO3--Reduktion NO3- → NO2- → (NO) → N2O → N2 0,45 - 0,55 
Nitrifikation NO3- → NO2- → HNO →  NH2OH → NH4+  
Beginn der Mn2+-Bildung MnO2  → Mn2+ 0,35 - 0,45 
O2 nicht mehr nachweisbar  0,33 
NO3- nicht mehr nachweisbar  0,22 
Beginn der Fe2+-Bildung FeOOH → Fe2+ 0,15 
Beginn der SO42--Reduktion 
& S2--Bildung 
SO42- → SO32- → S3O62- → S2O32- → H2S -0,05 
Beginn der CH4-Bildung  4 H2 + CO2 → CH4  + 2 H2O -0,12 
SO42- nicht mehr nachweisbar  -0,18 
 
Die Reduktion der verschiedenen Substanzen findet in definierter, durch die Redox-
eigenschaften der verschiedenen Verbindungen bestimmter Reihenfolge statt (Tab. 
1.3). Diese Sequenz wurde bei Boden- und Grundwasserkontaminationen vielfach 
nachgewiesen. Unter reduzierenden Bedingungen verläuft der Abbau um den Faktor 
10 bis 100 langsamer als unter oxidierenden Bedingungen.  
 
 
1.2 Mikrobieller Schadstoffabbau  
1.2.1  Leichtflüchtige aromatische Kohlenwasserstoffe (BTEX) 
Monoaromatische Kohlenwasserstoffe, vor allem die BTEX-Verbindungen Benzol, 
Toluol, Ethylbenzol und Xylole, kommen aufgrund ihres umfangreichen Einsatzes in 
der Petrolchemie und als Bestandteile von Kraftstoffen vielfach als Verunreinigungen 
in der Umwelt vor. Sie sind typische Gaswerksschadstoffe und treten als alleinige 
Verschmutzung z. B. bei Benzoldestillarien oder im Gemisch mit Teerölen auf. We-
gen ihrer guten Wasserlöslichkeit können sie sich im Aquifer leicht ausbreiten und 
das Grundwasser kontaminieren. Sie stellen wegen ihres toxischen Potentials und ih-
rer zum Teil beträchtlichen Persistenz eine Gefahr für die Umwelt wie für den Men-
schen dar. Insbesondere das kanzerogene Potential von Benzol als problematisch ein-
zustufen (Sittig, 1985).  
 
 
Einleitung     13 
Abbau von BTEX mit Sauerstoff als Elektronenakzeptor 
Grundsätzlich können alle natürlich vorkommenden Aromaten durch Mikroorganis-
men abgebaut werden (z. B. Lignin als Bestandteil des Holzes). Als besondere kata-
bolische Leistung ist die Entaromatisierung und Öffnung des Benzolringes anzuse-
hen, zumal dieser durch hohe Resonanzenergie stabilisiert ist. Unter aeroben Milieu-
bedingungen sind Monoaromaten grundsätzlich mikrobiell gut abbaubar. Sowohl Pil-
ze als auch Bakterien haben eine Vielzahl enzymatischer Prozesse entwickelt, um 
diese Verbindungen in den Intermediärstoffwechsel einzuschleusen. Diese Vorgänge 
gliedern sich grundsätzlich in folgende Stufen: die Ringspaltung vorbereitende Reak-
tionen, die oxidative Spaltung des aromatischen Ringes und die Metabolisierung der 
Spaltprodukte. Wachstumsrate und Energieausbeute durch diesen Abbau sind gering. 
Tab. 1.4 zeigt die Reaktionsgleichungen des vollständigen Abbaus monoaromatischer 
Kohlenwasserstoffe zu Kohlendioxid am Beispiel des Benzols unter Verwendung 
verschiedener Elektronenakzeptoren sowie der Massenverhältnisse von Benzol bei 
den verschiedenen Redoxreaktionen. 
Tab. 1.4 :  Reaktionsgleichungen des aeroben und anaeroben Abbaus von Benzol sowie die 
Massenverhältnisse von Benzol bei den jeweiligen Elektronenakzeptoren. 
 
Bilanzgrundlage: 
Beispiel: Benzol, C6H6 
Stöchiometrie Massenverhältnisse 
Benzol : e-Akzept. [mg] 
Sauerstoffreduktion C6H6 + 7,5 O2 → 6 CO2 + 3 H2O 1 : 3,08 
Nitratreduktion C6H6 + 6 NO3- + 6 H+ → 3 N2 + 6 CO2 + 6 H2O 1 : 4,77 
Eisenreduktion C6H6 + 30 Fe(OH)3 + 60 H+ → 30 Fe2+ + 6 CO2 + 
78 H2O 
1 : 41,1 
Sulfatreduktion C6H6 + 3,75 SO42+ + 7,5 H+  → 3,75 H2S + 6 CO2 + 
3 H2O 
1 : 4,6 
Methanogenese C6H6 + 4,5 H2O → 3,75 CH4 + 2,25 CO2  
 
Benzol ist auf Grund der homogenen Elektronenverteilung im Molekül und der hohen 
Resonanzenergie sehr stabil, so dass ein anaerober Abbau erschwert ist. Aus den glei-
chen Gründen liegen auch für den anaeroben Abbau von PAK nur eingeschränkt 
positive Befunde vor. Beim Toluol erleichtert der Substituent den nucleophilen 
Angriff, daher wird dieser Aromat bevorzugt abgebaut.  
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Abbau von BTEX mit Nitrat als Elektronenakzeptor 
Denitrifikanten sind fakultative Anaerobier und in der Lage bei Sauerstoffmangel, 
Nitrit- und Nitratsauerstoff als Elektronenakzeptor anstelle von elementarem Sauer-
stoff zu verwerten. Eine hohe Denitrifikation findet bei hoher Wassersättigung des 
Bodens (z. B. > 80%) und damit unter anaeroben Bedingungen statt. Die Energieaus-
beute stellt mit ca. 70% gegenüber der Sauerstoffatmung die effizienteste unter den 
anaeroben Energiegewinnungsstrategien dar (Stouthammer et al., 1982). Die Denitri-
fikation erfolgt erst dann, wenn der Sauerstoffgehalt lokal fast vollständig verbraucht 
ist. Sie beginnt im Boden bei ca. 5°C und steigt mit zunehmender Temperatur. Unter-
halb pH 6 ist sie gering, hoch bei pH 6-7 und steigt mit zunehmendem NO3--Gehalt 
des Bodens. 
Unter nitratreduzierenden Bedingungen im Grundwasser sind aliphatische Kohlen-
wasserstoffe mikrobiell relativ gut abbaubar (Holliger and Zehnder, 1996). Bezüglich 
des Abbaus von aromatischen Kohlenwasserstoffen liegen aus der Literatur wider-
sprüchliche Aussagen vor. Major et al. (1988) sowie Morgan et al. (1993) schlugen 
auf Basis von Laborexperimenten vor, in Aquiferen, die mit Mineralöl kontaminiert 
wurden, den Benzolabbau durch Zugabe von Nitrat zu unterstützen. Ergebnisse aus 
anderen Untersuchungen hingegen belegen, dass Nitrat den anaeroben Benzolabbau 
nicht zu stimulieren vermag (Hutchins et al., 1991; Lovley 1997). Die meisten alky-
lierten Benzole hingegen können von Denitrifikanten metabolisiert werden. Lediglich 
bei o-Xylol und Ethylbenzol wurde (vergleichbar dem Benzol) ein deutlich einge-
schränkter Abbau durch nitratreduzierende Bakterien beschrieben (Hutchins et al., 
1991). 
Auch in Feldexperimenten und in situ-Sanierungen von Kohlenwasserstoff-
Kontaminationen in Grundwasser wurden durch die Einspeisung von Nitrat unter-
schiedliche Ergebnisse erhalten. Battermann (1986) beschreibt eine nahezu vollstän-
dige Entfernung von Benzol und Toluol sowie eine weitgehende Persistenz der Xylo-
le, während in einem Experiment von Lemon et al. (1989) Toluol vollständig elimi-
niert, Benzol, Ethylbenzol und die Xylole jedoch unverändert blieben. Hutchins et al. 
(1991) stellten bei Feldversuchen mit Nitrateinspeisung in einen kontaminierten A-
quifer fest, dass Toluol, Ethylbenzol sowie m- und p-Xylol rasch abgebaut wurden, 
während sich o-Xylol vergleichsweise resistent verhielt. Der beobachtete rasche Ben-
zolabbau wurde auf gleichzeitig im Aquifer vorhandenen Sauerstoff zurückgeführt. 
Eine Förderung der Nitratreduktion in einem mit Mineralöl oder Mineralölprodukten 
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kontaminierten Aquifer ist damit zumindest in Bezug auf Benzol unter strikt anaero-
ben Bedingungen nicht unbedingt erfolgsversprechend. 
 
Abbau von BTEX mit Sulfat als Elektronenakzeptor 
Die physiologische Gruppe der sulfatreduzierenden Bakterien, auch Desulfurikanten 
oder sulfidogene Bakterien genannt, ist durch die Fähigkeit gekennzeichnet, den Sub-
stratwasserstoff auf Sulfat als terminalen Elektronen-Akzeptor zu übertragen und Sul-
fat zu Sulfid zu reduzieren. Das Hauptprodukt dieser Sulfatreduktion ist Schwefel-
wasserstoff bzw. Sulfid. Desulfurikanten sind im Gegensatz zu den Denitrifikanten 
obligat anaerobe Organismen und an streng anaerobe Bedingungen gebunden und 
leben daher vor allem in Gewässersedimenten und anaeroben Bodenbereichen. 
Bei Untersuchungen zum Abbau aromatischer Kohlenwasserstoffe unter sulfatredu-
zierenden Bedingungen stand der Abbau von Benzol und Toluol im Vordergrund. 
Lovley et al. (1995) zeigten in Laborexperimenten mit Sedimenten die fast vollstän-
dige Mineralisierung von Benzol zu CO2 unter strikt anaeroben Bedingungen inner-
halb von 55 Tagen. Durch Zugabe von Molybdat oder weitere Zugabe von Sulfat 
nach vollständiger Zehrung kam der Abbau zum erliegen. Auch Weiner et al. (1998) 
konnten den Benzolabbau in einem mit Mineralöl kontaminierten Aquifer durch Zu-
gabe von Sulfat forcieren. Meckenstock et al. (1999a) konnten den mikrobiellen To-
luolabbau durch eine sulfatreduzierende Reinkultur mit Hilfe der 13C/12C Isotopen-
fraktionierung unabhängig von Störgrößen wie Verdünnung und Adsorption an die 
Bodenmatrix quantifizieren. 
 
1.2.2 Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) 
Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) sind in Böden und Grundwäs-
sern ubiquitär verbreitet. Sie entstehen unter natürlichen Umständen bei Verbren-
nungsvorgängen wie z. B. Waldbränden und Vulkanausbrüchen und gelangen als Be-
standteile fossiler Stoffgemische wie Kohle und Erdöl durch unvollständige Verbren-
nungs- oder Pyrolysereaktionen in die Umwelt. PAK sind vollständig durchkonju-
gierte Verbindungen mit mindestens zwei Benzolringen (Naphthalin). Aufgrund ihrer 
eingeschränkten Abbaubarkeit und Toxizität wurden sie von der Amerikanischen 
Umweltbehörde (EPA) in die Liste der „environmental priority pollutants“ aufge-
nommen.  
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PAK gelangen häufig in Form von sickerfähigen Teeröl- oder Teerpechkontaminati-
onen in tiefere Bodenschichten und grundwassernahe Bereiche und dringen auch in 
schwer zugängliche Boden(fein)poren ein. Die Sanierung dieser Bereiche und die 
Entfernung der Schadstoffe durch Selbstreinigung des belasteten Gebietes ist schwie-
riger und von weitaus mehr Faktoren, z. B. der Geologie des Standortes abhängig als 
der Abbau leichtflüchtiger Kohlenwasserstoffe. 
Mit zunehmender Ringzahl der Moleküle in Abhängigkeit der Anordnung der aroma-
tischen Ringe gilt grundsätzlich, dass 
• die Stabilität des aromatischen Ringsystems und damit die Persistenz des Mole-
küls zunimmt, 
• der Dampfdruck und damit die Flüchtigkeit abnimmt, 
• die Wasserlöslichkeit abnimmt, wodurch die Aufnahme in Bakterienzellen er-
schwert wird, 
• der Oktanol/Wasser-Koeffizient und damit die Lipophilie zunimmt, so dass die 
Adsorption an die Festphase zu einer festen Einbindung in die Bodenmatrix führt 
und die Bioverfügbarkeit weiter abnimmt, 
• und die Polarität abnimmt. 
 
All diese Faktoren verringern die Bioverfügbarkeit der PAK im Untergrund und be-
einträchtigen so die mikrobielle Abbaubarkeit. PAK-abbauende Bakterien lassen sich 
teilweise gut aus PAK-Altlasten isolieren, jedoch sagt dieser Befund nichts darüber 
aus, ob und wie gut diese Bakterien auch in der restlichen Kontaminationszone vor-
kommen bzw. aktiv sind. Solche Isolate repräsentieren meist nur (möglicherweise 
sehr kleine) „hot spots“ im Boden in denen lokal möglicherweise gute Bedingungen 
für PAK-Abbau gegeben sind. 
Im wesentlichen können zwei Faktoren für die bisher beobachteten sehr geringen na-
türlichen Abbaugeschwindigkeiten für PAK im Boden verantwortlich gemacht wer-
den. Zum einen führt die - mit Ausnahme von Naphthalin - vergleichsweise geringe 
Wasserlöslichkeit von PAK zu sehr niedrigen Substratmengen für die entsprechenden 
Bakterien in der Bodenwasserphase. Die zugleich starke Sorption von PAK-
Verbindungen - insbesondere an organischen Bodenpartikeln - beeinflusst dabei nicht 
nur die im Gleichgewicht in der Wasserphase maximal lösbare PAK-Substratmenge 
sondern verlangsamt durch wiederholte Sorption/Desorption im Verlauf des Diffusi-
onsprozesses auch den Stofftransport selbst („retarded diffusion“). Die geringe Nach-
lösegeschwindigkeit mit der PAK aus den Bodenmikroporen oder aus Teerölphasen 
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in den - den Bakterien oder Pilzen aufgrund ihrer Größe zugänglichen - Bodenporen-
raum transferiert werden, führt deshalb auch zu einer starken Behinderung von Natu-
ral Attenuation Prozessen (Mahro and Schaefer, 1998). 
Grundsätzlich bestehen zwei primär biologisch beeinflusste Möglichkeiten zur 
Selbstreinigung bei mehrkernigen aromatischen Kohlenwasserstoffen: Zum einen die 
vollständige Mineralisierung, die jedoch nur bei den niedermolekularen PAK zu er-
warten ist, zum anderen die Humifizierung und damit Festlegung in der Bodenmatrix 
(Mahro and Kästner, 1993). 
 
Abbau von PAK mit Sauerstoff als Elektronenakzeptor 
Für die bereits im Grundwasser gelösten PAK (z. B. auf Grund aktiver Durchströ-
mung von Teerölphasen) können natürliche Selbstreinigungsprozesse allerdings 
durchaus eine größere Rolle spielen, insbesondere wenn der Aquifer ausreichend mit 
Sauerstoff versorgt ist (Hanstein et al., 1999, Reiners et al., 1998). Eine PAK-
abbauende Mikroflora ist auch im Grundwasserleiter nachgewiesen worden (Mueller 
et al., 1991, Hosein et al., 1997). Unter geeigneten Bedingungen für den PAK-Abbau 
ist also in erster Linie eine ausreichende Belüftung zu verstehen, da zumindest in der 
ungesättigten Zone der aerobe Abbau überwiegt. Beim aeroben Abbau dieser Verbin-
dungen werden die anellierten aromatischen Ringe sukzessiv abgebaut, wobei die 
Aktivierung und Ringöffnung jeweils durch Dioxygenasen katalysiert wird. Der Ab-
bau wird mit zunehmender Zahl der anellierten Ringe unvollständig, so dass in Rein-
kulturen häufig „dead end“-Metaboliten zu finden sind. Mit PAK verklebte und ver-
klumpte Bodenpartikel sind nicht mehr luftdurchlässig, so dass trotz vorhandenen 
Sauerstoffs an vielen Standorten auch nach Jahrzehnten immer noch stabile PAK-
Frachten zu finden sind. Ein weiterer Faktor der zur Ausbildung relativ stabiler Ni-
veaus von PAK-Restkonzentrationen führt, ist die Permeation der Teeröle in die Mik-
roporen des Bodens. In diese Poren können die Mikroorganismen aufgrund ihrer 
Größe nicht eindringen, so dass kein Abbau erfolgen kann. Erst durch langsame 
Gleichgewichtseinstellungen und Diffusion in Meso- und Mikroporen werden PAK 
wieder verfügbar. 
Bei Metabolisierung der PAK muss zwischen der produktiven Nutzung als Wachs-
tumssubstrat und dem Cometabolismus unterschieden werden. Höhermolekulare 
PAK sind in so geringer Konzentration gelöst, dass das Enzymsystem der Bakterien 
nicht induziert wird. Erst durch das Vorhandensein anderer besser geeigneter Substra-
te werden sie in die Abbauwege eingeschleust und cometabolisch abgebaut. Dieser 
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Abbau kann ungerichtet ablaufen durch unspezifische Enzyme oder durch spezifische 
Enzyme, die bei weiteren Wachstum der Bakterienpopulation in geeigneter Menge 
hergestellt werden. Daraus resultieren die oft festgestellten Restkonzentrationen, die 
nicht mehr abgebaut werden. Dabei kann es sich auch um ausgeschiedene Stoffwech-
selprodukte oder aus Bakterienlyse freigesetzte Verbindungen (Klopp and Koppe, 
1990) sowie um Substanzen aus dem Aufbaugerüst eines Biofilms handeln (Hell-
ge,1997).  
 
Abbau von PAK unter anoxischen Bedingungen 
Neuere Befunde zeigen, dass auch anaerobe Atmungsprozesse beim PAK-Abbau von 
Bedeutung sein könnten. Unter geeigneten Bedingungen können PAK statt mit Sau-
erstoff auch mit Hilfe von Nitrat oder Sulfat vollständig oxidiert werden (Mihelcic 
and Luthy; 1988a; Coates et al., 1996, 1997; Zhang and Young, 1997). Die Umset-
zungsraten der anoxischen PAK-Transformation liegen zwar weitaus niedriger als die 
unter aeroben Bedingungen gemessenen Umsatzraten (Mihelcic and Luthy, 1988b) 
unterscheiden sich aber deutlich von dem unter vollständig anaeroben Bedingungen 
gehemmten PAK-Abbau. Versuche mit 13C-markiertem Bicarbonat deuten darauf hin, 
dass der sulfidogene Abbau von PAK mit der Carboxylierung des unsubstituierten 
PAK-Ringgerüstes beginnt. Solche Carboxylierungsreaktionen kennt man vom anae-
roben Abbau anderer aromatischer Verbindungen. Inwieweit PAK auch über Elektro-
nenakzeptoren wie Nitrat, Sulfat oder Eisen (III) abgebaut werden können und die 
mit Sedimentproben nachgewiesenen anoxischen PAK-Abbauwege auch in situ rele-
vant sind, muss in weiteren Untersuchungen geklärt werden (Mahro, 1999). Me-
ckenstock et al. (2000) untersuchten den anaeroben mikrobiellen Abbau von Naph-
thalin und Inden als alleinige Kohlenstoff- und Energiequelle durch eine sulfatredu-
zierende Reinkultur und konnten mit Hilfe der 13C/12C Isotopenfraktionierung eine 
vollständige Oxidation der Substrate zu CO2 nachweisen. 
 
Humifizierung: Wechselwirkungen der PAK mit Huminstoffen 
Der zweite Weg der biologisch beeinflussten Selbstreinigung, die biogene Humifizie-
rung, ist ebenfalls primär von der Belüftung abhängig und wird von ähnlichen Bedin-
gungen wie die Metabolisierung beeinflusst. Hierzu gehört zum einen, dass die meta-
bolische Bildung von Kopplungsgruppen im PAK-Molekül primär davon abhängt, 
dass PAK zunächst aus der Wasserphase in die Zelle aufgenommen werden; zum an-
deren wird sowohl für die Metabolisierung der PAK als auch für die extrazellulär 
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stattfindende radikalische Einbindung der Metaboliten Sauerstoff benötigt, so dass 
somit auch für die Humifizierung eine gute Bodenbelüftung notwendig ist. Die ölige 
Konsistenz der PAK-Kontamination kann außerdem dazu führen, dass auch bei der 
Humifizierung der Umfang und die Zugänglichkeit der Reaktionsflächen durch Ölbe-
lag beschränkt ist. 
Bei den Festlegungsprozessen muss zwischen der Rückstandsbildung aus Schadstof-
fen bzw. deren primären, toxikologisch bedenklichen Metaboliten und der biogenen 
Rückstandsbildung aus mikrobiellen Metabolisierungsprodukten (toxikologisch un-
bedenkliche, zentrale Stoffwechselmetabolite) bzw. Kohlenstoff der, assimilatorisch 
in die Biomasse eingebaut wurde, unterschieden werden. Einmal festgelegt in der 
Bodenmatrix, ist die Bioverfügbarkeit der Komponenten oder der Rückstände in der 
Regel wesentlich herabgesetzt. Eine kovalente Bindung von PAK an die Humusmat-
rix des Bodens ist auf Grund fehlender funktioneller Gruppen der Schadstoffe zu-
nächst nicht möglich. Da aber auch sehr stabile nicht extrahierbare Rücksstände für 
14C-PAK nachgewiesen wurden (Eschenbach et al., 1998), wird eine kovalente Ein-
bindung von PAK nach einer Teilmetabolisierung der Schadstoffe vermutet. Eine 
solche wurde teilweise über Esterbindungen nachgewiesen (Richnow et al., 1996). 
Humifizierung tritt im Boden offensichtlich vor allem dann auf, wenn die Geschwin-
digkeit der Mineralisierung langsam genug ist, um genügend Moleküle zur Einbin-
dung „übrig“ zu lassen. So liegt die Humifizierungsquote für Naphthalin beispiels-
weise niedriger als für Anthracen oder Pyren, die deutlich langsamer metabolisiert 
werden (Mahro, 1999). 
 
1.4   Untersuchungsmethoden zum mikrobiellen Abbaupotential 
Die meisten Ergebnisse zur Untersuchung des mikrobiellen Abbaupotential stammen 
von begleitenden Untersuchungen zu biologischen Sanierungen von kontaminierten 
Standorten. Dabei wurde vielfach die mikrobielle Biozönose bezüglich ihrer Zuord-
nung zu den unterschiedlichen stoffwechselphysiologischen Gruppen analysiert, Bak-
terienisolate identifiziert und Veränderungen der Biozönose in Abhängigkeit von der 
Zugabe von verschiedenen Nährstoffen zur Stimulation des mikrobiellen Abbaus un-
tersucht (Kämpfer et al., 1991, 1993; Bock et al., 1994; Feidieker et al., 1994; Becker 
and Dott, 1995; Preuß and Nehrkorn, 1988, 1995). Die dabei gewonnenen Ergebnisse 
sagen jedoch wenig über die Aktivität der Mikroorganismen beim Schadstoffabbau 
oder Schadstofftransfer aus.  
Das gängige Verfahren zur Bestimmung der Aktivität der Mikroorganismen beim 
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Schadstoffabbau besteht darin, in Laborversuchen Kulturen von kontaminierten 
Standorten auf Schadstoffen anzureichern, ihr Abbaupotential gegenüber einzelnen 
Schadstoffen zu bestimmen und die Abbauwege aufzuklären. Die unter Laborbedin-
gungen gewonnenen Ergebnisse spiegeln jedoch mehr das maximale biologische Po-
tential und nicht die tatsächliche Eliminationsleistung in der Umwelt wieder. So lie-
gen im Grundwasser keine Einzelstoffe sondern Stoffgemische vor, deren Metaboli-
sierung durch behindernde Effekte unvollständig oder verlangsamt ablaufen kann o-
der auch beschleunigt durch cometabolische Effekte. Für die Stoffgruppen Chlor- und 
Methylaromaten (Taeger et al., 1988; Engesser et al., 1989; Pettigrew et al., 1991; 
Hollender et al., 1994), PAK- Mischungen (Tiehm and Fritzsche, 1995; Stringfellow 
and Aitken, 1995) und BTEX (Oh et al., 1994) wurde dies untersucht.  
Um das Langzeitverhalten von Schadstoffen, d.h. ihr Abbaupotential und ihr Verhal-
ten im Aquifer zu erfassen wurden Batch-, Säulen- und Lysimeterversuche sowie 
Feldstudien über mehrere Monate durchgeführt. Jede dieser Methoden hat ihre Vor- 
und Nachteile (Höhener et al., 1998) und wird bei bestimmten Fragestellungen einge-
setzt. Bei Batchversuchen können durch die einfache Versuchsanordnung relativ viele 
Parameter variiert werden, und eine Gasdichtigkeit für die Bilanzierung ist leichter 
erzielbar als bei den anderen Systemen. Allerdings können hierbei die hydrogeologi-
schen Prozesse nicht simuliert werden, da die Bodenstruktur völlig verändert wird. 
Nielsen et al. (1995) und Bjerg et al. (1999) erzielten mit Batchversuchen ähnliche 
Ergebnisse wie mit den wesentlich aufwendigeren In situ- Mikrokosmen- Studien. 
Durch den Einsatz von 15N-Nitrat (Bengtsson and Bergwall, 2000) oder 14C- bzw. 
13C-Verbindungen ist eine Verfolgung der Umsätze möglich und verschiedene Pro-
zesse wie Sorption und Mineralisation können voneinander unterschieden werden 
(Coates et al., 1996; 1997; Carmichael and Pfaender, 1997a, b; Richnow et al., 1998; 
1999). Meckenstock et al. (1999b) fanden beim mikrobiellen Toluolabbau durch eine 
sulfatreduzierende Reinkultur eine starke 13C/12C Kohlenstoffisotopenfratktionierung 
in der noch nicht abgebauten Toluolrestfraktion. Zu beachten ist dabei allerdings, 
dass zugesetzte Verbindungen sich im Boden anders verhalten als bereits gealterte 
Kontaminationen (Carmichael et al., 1997). Außerdem sollte, um das gesamte Ge-
fährdungspotential einer Altlast zu erfassen, ein möglichst breites Schadstoffspekt-
rum bestimmt werden und nicht nur einzelne dominante Verbindungen. 
Biologische Tests haben sich als vorteilhaft erwiesen, wenn Umweltproben komple-
xer Zusammensetzung wie Bodenproben auf ihr Gefährdungspotential zu prüfen sind, 
da über diese Verfahren im Gegensatz zur chemischen Analytik, die substanzspezi-
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fisch erfolgt, die Summe aller im Boden vorliegenden Schadstoffe einschließlich Me-
taboliten erfasst werden kann. Ein weiterer Vorteil dieser Testsysteme besteht darin, 
dass nur der bioverfügbare bzw. mobile Schadstoffanteil erfasst wird und somit direkt 
Aussagen im Hinblick auf eine Beeinträchtigung der „Lebensraum- und Rückhalte-
funktion“ von Böden getroffen werden können, deren Erhalt im Bundesbodenschutz-
gesetz gefordert ist. Diese Testsysteme integrieren somit alle schädlichen Wirkungen, 
die von einem Bodenmaterial ausgehen und liefern Informationen, die eine deutliche 
Ergänzung einer auf spezifische Schadstoffe ausgerichteten chemischen Analyse dar-
stellt (Dott et al., 2001). Daher ist der Einsatz der realen Boden- und Grundwasser-
proben wichtig, um die autochthone Mikroorganismenflora sowie die originäre 
Schadstoffmischung in die Versuche einzubringen. Nur so können cometabolische 
und hemmende Effekte von Schadstoffgemischen erfasst werden, wie sie bisher nur 
selten untersucht wurden (Dryeborg et al., 1996a,b, McNally et al., 1999). Durch die 
Verwendung der realen Proben sind die Umsätze im Vergleich zu Anreicherungskul-
turen jedoch meist sehr gering. Tab. 1.5 gibt einen Überblick über die Vor- und 
Nachteile der einzelnen Methoden. 
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Tab. 1.5:  Vor- und Nachteile der verschiedenen Methoden zur Einschätzung des biologischen 
Selbstreinigungspotentials. 
 
Methode  Vorteile Nachteile 
Realitätsnähe/  
Übertragbarkeit/ 
Aufwand/Kosten 
Durch-
führbar-
keit 
Labor Chemische  
Analyse 
von Boden/ 
Grundwas-
ser 
Routinemäßige Datener-
hebung 
Keine eindeutige Aussage 
über biologische Prozesse 
  
 
Mikrokos-
men 
Einstellung & Kombina-
tion vieler verschiedener 
Parameter 
Zerstörung der Bodenstruk-
tur bei Bodensuspensionen, 
realitätsferne Versuchsbe-
dingungen 
  
 
Säulen 
Simulation der Aquifer-
durchströmung & von 
Transportprozessen 
Übertragbarkeit schwierig, 
da eindimensional und zu 
homogen, nur wenig Ver-
suchseinstellungen möglich, 
Bildung von Hauptkapillaren 
  
Feld Isotopen-
fraktionie-
rung 
Direkter Nachweis von 
Abbauprozessen in situ 
Schadstoff muss sich aus 
einer isotopisch homogenen 
Quelle speisen 
  
 Lysimeter 
Größerer und damit re-
präsentativerer Maßstab, 
realitätsnahe Versuchs-
bedingungen 
Input und output schwer bi-
lanzierbar, aufwendig, nur 
punktuell aussagekräftig 
  
 
In situ-
Feldversu-
che 
Realitätsnah, hohe Über-
tragbarkeit 
Aufwendig, teuer, hohe 
Messstellendichte erforder-
lich, Schadstoffabnahme 
nicht eindeutig auf Abbau-
prozesse zurückführbar 
  
 Tracer-
versuche 
Stofftransporte innerhalb 
des Feldes werden sicht-
bar, hohe Übertragbar-
keit, da drei-dimensional 
& heterogen 
Ev. genehmigungspflichtig, 
hohe Messstellendichte er-
forderlich 
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1.5  Zielsetzungen der Arbeit 
Es sollen Labormethoden entwickelt und optimiert werden, mit denen das mikrobio-
logische Potential im Untergrund abgeschätzt werden kann und die eine Prognose 
über den möglichen Ablauf von biologischen Selbstreinigungsprozessen erlauben.  
• dies soll auf der Grundlage von Batch-Kulturen als Mikrokosmosversuch er-
folgen, um die Einstellung und den direkten Vergleich verschiedener Reak-
tionsbedingungen zu ermöglichen. 
• der Versuchsverlauf soll vorzugsweise über die Messung externer Parameter 
wie der CO2-Produktion und dem O2-Verbrauch der mikrobiellen Atmungs-
prozesse zu beobachten sein bzw. bei anoxischen Versuchsbedingungen über 
den Elektronenakzeptorverbrauch; ferner soll die Notwendigkeit weiterer 
Parameter zur Validierung der Testaussage überprüft werden. 
Zur weiteren Differenzierung: 
In Langzeitatmungstests sollen sowohl Grundwasser- als auch Bodenproben (als Bo-
densuspension) auf ihr mikrobielles Potential hin getestet werden:  
• durch Zugabe verschiedener Elektronenakzeptoren wie Nitrat und Sulfat auf 
das mikrobielle Abbauverhalten unter verschiedenen Redoxbedingungen. 
• durch Ammonium- und Phosphatsupplementierung um die Abhängigkeit 
mikrobieller Prozesse von einer Nährstofflimitierung festzustellen. 
In Kurzzeitatmungstests soll das mikrobielle Atmungspotential von Bodenproben un-
tersucht werden:  
• um die Fähigkeit einer Bodenprobe aufzuzeigen, auf Substratzugabe mit ei-
ner Steigerung der mikrobiellen Stoffwechselumsätze zu reagieren, d. h. das 
maximale mikrobielle Potential zu entwickeln im Vergleich zur nicht-
substratinduzierten Basalatmung. 
• hinsichtlich dem Vorliegen einer Nährstofflimitierung der Bodenprobe. 
Abschließend soll durch den Vergleich der Ergebnisse der Kurzzeit- und Langzeitat-
mungstests mit Bodenproben aus verschiedenen Tiefen eines Brunnens sowie der 
Langzeitatmungstests mit Grundwasser eine Prognose über das Selbstreinigungspo-
tential eines Standortes möglich werden.
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2  Material und Methoden 
2.1  Probenmaterial 
Grundwasserproben 
Im November 1998 wurde auf dem Gelände eines ehemaligen Gaswerksstandortes 
(„Testfeld Süd“) eine Stichtagsbeprobung aller Brunnen von einem in Stuttgart an-
sässigen Ingenieursbüro durchgeführt, bei der unter anderem zum ersten Mal die im 
Frühjahr 1998 neu gebohrten Brunnen B64 bis B69 beprobt wurden. Jeweils drei Li-
ter frisches Grundwasser der Brunnen 64 bis 69 wurden gekühlt verschickt, innerhalb 
von drei Tagen charakterisiert und in Aktivitätstests eingesetzt. Die untersuchten 
Brunnen und ihre Lage auf dem Gelände sind auf dem Lageplan Abb. 2.1 und in der 
Tab. 2.1 zusammengefasst.  
Tab. 2.1: Lage der untersuchten Brunnen. 
Brunnenbezeichnung Betriebszeit Lage 
B64 1945 - 70 Teerölgrube 
B65 1914 - 45 Benzoldestillation und Behältergruben 
B66 1950 Tankanlagen 
B67 1915 - 70/74 Teerdestillation und Pechaufbereitung 
B68 1910 - 70/74 Teersenke 
B69 1970 - 74 Ablagerungsfläche 
B70  Ablagerungsfläche, westlich neben der Abstromfahne 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abb. 2.1:  Lageplan der Messpegel auf dem kontaminierten Standort „Testfeld Süd“.  
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Bodenproben 
Im Frühjahr 1998 ergab sich bei Brunnenbohrungen zur weiteren Sondierung des Ge-
ländes die Möglichkeit, frische Bodenproben von verschiedenen Stellen des Geländes 
mit unterschiedlicher Belastung und aus unterschiedlichen Bodentiefen zu erhalten. 
Die Bodenproben wurden direkt aus den Bohrkernen entnommen, luftdicht in Ge-
frierbeutel verpackt und im weiteren in PE-Eimern bei 4°C gelagert. Für die BTEX-
Bestimmung wurden Probenvials vor Ort befüllt. In Tab. 2.2 ist aufgeführt, aus wel-
cher Tiefe der verschiedenen Brunnnen Proben genommen wurden. Weiterhin wer-
den Brunnenprofil und Grundwasserspiegel gezeigt, wie sie zu diesem Zeitpunkt vor-
herrschten. Die Proben wurden nach der Tiefe benannt. 
Tab. 2.2:  Brunnenprofile mit Grundwasserspiegel (fett      ) und untersuchten Proben (grau 
unterlegt)  
Tiefe 
[m] 
Brunnen 
64 
Brunnen 
65 
Brunnen 
66 
Brunnen 
67 
Brunnen 
68 
Brunnen 
69 
Brunnen 
70 
0 Mutterb
oden 
Aufschüt-
tung 
Asphalt Aufschüt-
tung 
Aufschüt-
tung 
Aufschüt-
tung 
Aufschüt-
tung 
1 Mutterboden Aufschüt-
tung 
Auelehm Aufschüt-
tung 
Aufschüt-
tung 
Aufschü
ttung 
Aufschüt-
tung 
2 Aufschüt-
tung 
Auelehm Auelehm Auelehm 
tonig Auelehm 
Auelehm Aufschüt-
tung 
3 Bauschutt-
Aufschüt-
tung. 
Auelehm 
Auelehm Auelehm 
tonig Auelehm Auelehm 
Aufschüt-
tung 
4 Bauschutt-
Aufschüt-
tung. 
Auelehm 
sandig 
Auelehm 
sand/kies 
Auelehm 
tonig Gipskeuper Kies 
Aufschüt-
tung 
5 Auelehm Gipskeuper Kies Auelehm sandig 
 Kies Auelehm sandig 
6 Auelehm 
sandigr 
 Kies Auelehm sandig 
 Kies Auelehm sandig 
7 
Kies 
 
Kies Gipskeuper 
 
Gipskeuper 
Gipskeu
per 
8 Kies  Gipskeuper     
9 Kies       
10 Gipskeuper       
BTEX  
belastet 
stark  
belastet 
 
belastet 
stark  
belastet 
 
belastet 
kaum  
belastet 
nicht  
belastet 
PAK stark  
belastet 
nicht 
belastet 
stark  
belastet 
stark  
belastet 
schwach 
belastet 
nicht  
belastet 
stark  
belastet 
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Es wurden nicht von jedem Horizont Proben genommen. Die ersten Meter eines 
Brunnen bestanden meist aus anthropogenen Aufschüttungen, d.h. keinem natürlich 
an dieser Stelle vorkommendem Material, und wurde daher nicht in die Untersuchun-
gen mit eingebunden. Bei der Probennahme wurde darauf geachtet pro Brunnen mög-
lichst eine Probe aus dem ungesättigten Bereich, eine Probe aus dem gesättigten Be-
reich, d.h. aus dem Bereich des Aquifers, und eine aus dem Gipskeuper, der den 
Grundwasserleiter abschließenden Schicht zu nehmen, um später eine repräsentative 
Aussage über das gesamte Brunnenprofil treffen zu können. Jeder Horizont war un-
terschiedlich in seiner Bodenart, Art und Ausmaß seiner Belastung und bezüglich 
seiner chemisch-physikalischen Parameter. Die Brunnen lagen nicht innerhalb einer 
Schadstoffabstromfahne, sondern auf dem Gelände verteilt in der Nähe sogenannter 
„hot spots“, d. h. direkten Schadstoffquellen, entstanden durch Leckagen oder Ver-
klappung von Abfallmaterialien. 
 
2.2  Atmungstests 
Tab. 2.3 gibt eine Übersicht über die durchgeführten Versuche. Nach der umfassen-
den Charakterisierung von Grundwasser- und Bodenproben (Tab. 7.2 – 7.5, Anhang) 
wurden diese in Langzeitatmungstests unter verschiedenen Redoxbedingungen auf ihr 
mikrobielles Potential hin untersucht. Die Bodenproben kamen zusätzlich in Kurz-
zeitatmungstests zum Einsatz. 
 
Tab. 2.3: Übersicht über die mit Grundwasser- und Bodenproben durchgeführten Versuche. 
 
Probenart An-
zahl 
Probenname Testmethode Bedingung 
Boden   Kurzzeitatmungstest  
 5 65 (4,5m + 5,5m) 
67 (2,5m) 
70 (4,5m + 6,5m) 
am MO-Respirometer aerob 
 3 66 (4m + 5m) 
67 (5m) 
am GC-WLD  
Boden 12 65 (4,5m + 5,5m) 
67 (2,5m + 5m) 
66 (4m – 8m) 
Langzeitatmungstest aerob 
+ Nitrat 
+ Sulfat 
Grundwasser 4 65 -68 Langzeitatmungstest aerob 
+ Nitrat 
+ Sulfat 
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2.2.1  Kurzzeitatmungstests 
2.2.1.1 Durchführung am Micro-Oxymax-Respirometer 
Das Micro-Oxymax-Respirometer (MO-Respirometer) ist ein geschlossenes Sys-
tem, mit dem nach Herstellerangaben der Sauerstoff- und der Kohlendioxidumsatz in 
bis zu 80 Inkubationsgefäßen kontinuierlich ermittelt werden kann. Da jedoch mit 
zunehmender Anzahl der Ansätze entsprechend der Zeitraum zwischen zwei Messun-
gen eines Versuchsansatzes zunimmt, wurde die Anzahl der Inkubationsgefäße auf 20 
beschränkt. 
Die Gasumsätze können als kumulierte Umsätze, d.h. Gesamtumsätze nach jedem 
Messintervall in µl O2 bzw. µl CO2 angegeben werden oder als respiratorischer Quo-
tient (RQ = CO2-Produktion/O2-Verbrauch) sowie als Volumenanteil von O2 oder 
CO2 zu Messende.  
 
Abb. 2.2 :  Schematische Darstellung des Micro-Oxymax-Respirometers. 
 
Messprinzip: Die Erfassung der O2- und CO2-Konzentrationen im Gasraum einer Fla-
sche erfolgt bei gleichzeitiger Temperatur- und Druckmessung. Bei der Messung 
wird die Luft aus der zu messenden Flasche mit einem konstanten Volumenstrom an 
einem O2 und einem CO2-Sensor vorbeigeleitet und dann wieder in die Ausgangsfla-
sche zurückgepumpt. Ein Magnesiumperchloratfilter trocknet dabei die Luft und eine 
Kühlfalle schützt die Probe vor Austrocknung. Die molaren Mengen an O2 und CO2 
werden über die allgemeine Gasgleichung berechnet. 
 
Probenvorbereitung: Für die Probenvorbereitung wurden einen Tag vor der Boden-
atmungsmessung 50 g Trockensubstanz naturfeuchten Bodens in 250 ml- (Basalat-
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mung) bzw. 1 L Duranflaschen (substratinduzierte Atmung) eingewogen. Anschlie-
ßend erfolgte eine 24-stündige Adaption bei Raumtemperatur, um die Mikroflora zu 
aktivieren.  
 
Tab. 2.4: Standarduntersuchungsprogramm zur Bestimmung der Bodenatmung in Anlehnung 
an Eisenträger et al. (2000). 
 
Ansatz Boden-
einwaage 
[mg/ TS] 
Gefäß-
größe 
[ml] 
Wassergehalt  
[% der 
WHKmax] 
Glukose NH4Cl 
 
[mg/100 g TS] 
K2HPO4 
Basalatmung 50 320 50 - - - 
Basalatmung 
+N/P 
50 320 50 - 30 3,5 
0,4 % Glukose 50 1100 50 400 - - 
0,4 % Glukose 
+N/P 
50 1100 50 400 30 3,5 
TS:    Trockensubstanzgehalt 
WHKmax: maximale Wasserhaltekapazität 
 
Versuchsdurchführung: Am Tag der Messung wurden dem Boden je nach Versuchs-
ansatz 0,2 g Glukose, 30 mg Ammoniumchlorid und 3,5 mg Dikaliumhydro-
genphosphat pro 50 g Trockensubstanz zugesetzt und die halbmaximale Wasserkapa-
zität (WHK) eingestellt. Die Glukose wurde als Glukose-Talkum-Gemisch (Verhält-
nis 3:2) dem Boden zugegeben, wodurch sie sich besser im Boden verteilt. Zusam-
men mit dem Wassers für die Einstellung der halbmaximalen WHK wurden NH4Cl 
und K2HPO4 in wässriger Lösung zugegeben. Danach werden die Versuchsansätze in 
den Duranflaschen an das Respirometer angeschlossen. 
 
Die halbmaximale WHK errechnet sich aus der maximalen WHK und dem Wasser-
gehalt des Bodens. 
 
WZ (ml)= (TS *0,5 * WHK max /100)  - (FS*WG/100) 
 
WZ:  Wasserzugabe 
TS:  Trockensubstanz 
WHKmax:  maximale Wasserhaltekapazität pro 100 g Trockensubstanz (ml/100 g TS) 
FS:  Feuchtgewicht 
WG:  Wassergehalt des Bodens (ml/100 g FS) 
 
Auswertung: Es werden die in regelmäßigen Abständen gemessenen Sauerstoff- und 
Kohlendioxidumsatzraten bzw. die kumulierten Umsätze dargestellt. Die Raten wer-
den in mg O2/100 g TS*h) bzw. mg CO2/100 g TS *h) und die kumulierten Werte in 
mmol O2 bzw. CO2 je 100 g TS angegeben. 
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Die maximale Steigung der Wachstumsphase charakterisiert die Kinetik der Umsatz-
rate und wird nach folgender Formel berechnet: 
 
Maximale Steigung = (xi – xi-1)/ (ti – ti-1) 
 
x:   Umsatzrate des Messintervalls i bzw. (i-1) [mmol Gas/100 g TS *h] 
t:  Zeit nach Versuchsbeginn am Ende des Messintervalls I bzw. (i-1) 
 
Die Berechnung des Einflusses von Nährstoffen wird mit Hilfe des Limitierungsquo-
tienten LQ durchgeführt, der bei der substratinduzierten Atmung an Hand der maxi-
malen Raten des Sauerstoffverbrauchs oder des Kohlendioxidumsatzes bzw. bei der 
Basalatmung aus den kumulierten Werten ermittelt werden kann. Ein Wert < 0 zeigt 
einen negativen Einfluss und damit eine Hemmung durch die zugesetzten Nährstoffe 
an. Liegt der Wert bei 0 ist keine oder nur eine sehr geringe Auswirkung feststellbar. 
Ein Wert > 0 zeigt eine Förderung der mikrobiellen Atmung durch die eingesetzten 
Nährstoffe an und weist damit auf eine Nährstofflimitierung im Boden hin.  
 
Limitierungsquotient LQ (substratinduzierte Atmung) = GR(+X)max / GR  max  -1 
 
GR(+X) max :  maximale Gasumsatzrate mit Nährstoffen 
GRmax :  maximale Gasumsatzrate ohne zusätzliche Nährstoffe 
 
Limitierungsquotient LQ (Basalatmung) = B(+X) kum / Bkum  -1 
 
B(+X) kum :  maximaler kumulierter Gasumsatz mit Nährstoffen 
Bkum  :   maximaler kumulierter Gasumsatz ohne zusätzliche Nährstoffe 
 
2.2.1.2 Durchführung am GC-WLD 
Die Probenvorbereitung und der Versuchsbeginn verliefen wie unter 2.2.1.1 be-
schrieben. Statt der für das Respirometer benötigten Duran- Schott-Flaschen kamen  
1L- und 320 ml-Serumflaschen zum Einsatz. Diese wurden wie bei den Abbauversu-
chen mit Vitonstopfen verschlossen. Die Probennahme und Analytik der Gasphase 
sowie der GC-WLD und seine Einstellungen sind unter 2.5.3 beschrieben. Der grund-
legende Unterschied zwischen der Durchführung der Atmungstest am Respirometer 
und dem GC-WLD ist zum einen, dass am GC-WLD durch die manuelle Probennah-
me nicht die hohe Messfrequenz wie am Respirometer erreicht werden kann, zum an-
deren wird der Gasraum in den Flaschen beim Respirometer bei jeder Messung aus-
getauscht, wodurch sich andere Versuchsbedingungen ergeben. 
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2.2.2  Langzeitatmungstests 
Um die Gasdichtigkeit der geschlossenen Flaschensysteme zu gewährleisten, wurden 
verschiedene Verschlusstechniken und Gefäßkombinationen auf ihre Dichtigkeit über 
einen längeren Versuchszeitraum getestet. Auch nach mehrmaliger Beprobung sollte 
es zu keinem Austausch zwischen Flaschen- und Luftatmosphäre kommen. Außer-
dem sollte der gasdichte Verschluss auch gegenüber organischen Schadstoffen inert 
sein und diese nicht absorbieren. Die Firma Reichelt Chemietechnik (Heidelberg, 
Deutschland) fertigte speziell für diese Versuche THOMAFLUID-Stopfen aus Viton 
(Shore-Härte: 50°) in der Form der Butylgummistopfen für die Transfusionsflaschen 
an. Diese Stopfen waren weich genug, um sich nach dem Einstechen mit der Spritze 
wieder zu verschließen und durch ihren Vitonanteil inert gegenüber organischen 
Schadstoffen.  
Bei allen Versuchen unter den verschiedenen Bedingungen wurden jeweils drei Paral-
lelen und eine abiotische Kontrolle angesetzt. In Tab. 2.5 sind die eingestellten Ver-
suchsbedingungen für die Langzeitatmungstests mit Grundwasser- und Bodenproben 
dargestellt. In Tab. 2.6 ist die Zusammensetzung des synthetischen Grundwassers für 
die Herstellung der Bodensuspensionen angegeben. 
Um das Redoxpotential der Grundwasserproben nicht zu verändern, wurde die Befül-
lung der Flaschen für die anaeroben Batchversuche in einer „glove bag“, d.h. einem 
Plastikzelt durchgeführt, in dem durch Stickstoffbegasung anaerobe Bedingungen 
hergestellt wurden. Dadurch sollte die anaerobe Mikroflora erhalten bleiben und Ver-
änderungen von Grundwasser durch Oxidation vermieden werden. Die Flaschen mit 
anoxischen Bodensuspensionen wurden 5 Minuten mit Helium begast. Anschließend 
wurde der Austausch der Flaschenatmosphäre und die Abwesenheit von Sauerstoff 
mittels gaschromatischen Messungen überprüft und Anfangsproben für die BTEX-
Bestimmung sowie die Anionenzusammensetzung des Grundwassers entnommen. 
Die abiotischen Kontrollen wurden durch Zugabe von 0,75 g Natriumazid abgetötet 
und bei 4°C im Kühlraum gelagert.  
Die Inkubation der Ansätze erfolgte bei Raumtemperatur, die aeroben Versuchsansät-
ze wurden dabei geschüttelt. Die Aktivität der aeroben Versuchsansätze wurde mittels 
regelmäßiger gaschromatographischer Messungen beobachtet. Bei Sauerstoffzehrung 
wurden entsprechende Mengen Sauerstoff nachdosiert. Zu Versuchsende wurden 
Proben zur Bestimmung des BTEX-Gehaltes, der Ammonium- und der Anionenkon-
zentration sowie des Kohlendioxidgehaltes im Wasser entnommen, der pH-Wert und 
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die Zahl KBE bestimmt. Anschließend wurde der gesamte Ansatz zweimal mit Pen-
tan extrahiert, um aus dem erhaltenen Extrakt die PAK-Konzentration zu ermitteln. 
 
Tab. 2.5: Versuchsbedingungen für die Langzeitatmungstests mit Grundwasser- und Boden-
proben. 
 
Probe Probenmenge Elektro-
nen-
akzeptor 
Gefäßgröße 
(Transfusi-
onsflaschen) 
Endkonz. 
E-Akzep. 
Endkonz. 
N/P 
Inkubations-
zeitraum 
Grund-
wasser 
100 ml O2 120 ml - 2,8 nM KNO3  
0,11 nM KH2PO4 
135–163 Tage 
  Nitrat 120 ml 10 mM 
Nitrat 
+ Bis zu 436 Tage 
  Sulfat 120 ml 5 mM 
Sulfat 
+  
Boden- 
suspenion 
Boden- Was-
ser Verhältnis: 
O2 250 ml - - 105–125 Tage 
 1 : 1 (w/w) 
(75 g Boden +  
Nitrat 120 ml 20 mM 
Nitrat 
- Bis zu 500 Tage 
 75 ml synth. 
Grundwasser) 
Sulfat 120 ml 10 mM 
Sulfat 
-  
 
Eine Siebung des Bodens wurde mit den Bodenproben nicht durchgeführt, zum einen 
da es sich entweder um kiesige oder lehmige Böden handelte, zum anderen um einen 
Verlust der leichtflüchtigen Kohlenwasserstoffe zu vermeiden. Bei dem Befüllen der 
Flaschen mit Boden wurde darauf geachtet, von verschiedenen Stellen der Bodenpro-
be Material abzunehmen und durch eine ausreichend große Bodenmenge im Ver-
suchsansatz eine repräsentative Probe zu erhalten. Die abiotischen Kontrollen wurden 
mit 1 g Natriumazid abgetötet und bei 4°C im Kühlraum gelagert.  
Es wurden Anfangsproben zur Bestimmung des BTEX-Gehaltes und der Anionen-
konzentration in der wässrigen Phase entnommen. Ein zweiter Anfangswert für die 
Bestimmung der Anionenkonzentration wurde eine Woche später genommen, um die 
Auswaschung von Nitrat- bzw. Sulfat-Ionen aus dem Boden zu überprüfen. Die At-
mungsaktivität der aeroben Versuchsansätze wurde über die regelmäßige Beprobung 
des Gasraumes in den Versuchsflaschen anhand des O2-Verbrauches und der CO2-
Bildung beobachtet. Sauerstoff wurde bei Bedarf nachdosiert. Die Ansätze wurden 
bei Raumtemperatur inkubiert und geschüttelt um den Übergang des Sauerstoffs in 
die wässrige Phase zu unterstützen. Zu Versuchsende wurden Proben zur Bestim-
mung der BTEX-, Ammonium- und der Anionenkonzentrationen entnommen sowie 
der pH-Wert der Bodensuspension gemessen. Abschließend wurde der gesamte Ver-
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suchsansatz zweimal mit Pentan extrahiert zur Ermittlung des Gesamt-PAK-Gehaltes. 
Bei Beendigung der anoxischen Bodensuspensionsversuche wurden Boden- und 
Wasserphase getrennt aufgearbeitet. BTEX-Proben wurden aus beiden Phasen ge-
nommen, die Wasserphase wurde mit Pentan und der Boden mit Aceton extrahiert, 
um so die unterschiedlichen PAK-Gehalte der Phasen zu ermitteln.   
Tab. 2.6:  Zusammensetzung des synthetisches Grundwassers zur            
Herstellung der Bodensuspensionen. 
 
Substanz Menge 
NH4Cl 
K2HPO4 * 2 H2O 
MgSO4 * 7 H2O 
CaCl2 * 2 H2O 
KCl 
KNO3 
Vitaminlösung 
Spurenelemtlösung 
pH auf 7 einstellen 
ad. A. dest. 
5 mg 
10 mg 
0,2 mg 
0,02 mg 
0,23 mg  
1 g 
10 ml 
1ml 
 
1 l 
 
2.3  Extraktions- und Elutionsverfahren 
2.3.1  Soxhlett-Extraktion von Bodenproben 
Um die organischen Schadstoffe im Boden zu erfassen, wurden jeweils 50 g homo-
genisierter Boden in eine Soxhlett-Hülse eingewogen und mit Pentan acht Stunden 
lang in der Soxhlettapparatur extrahiert. Der Extrakt wurde am Rotationsverdampfer 
eingeengt und mittels HPLC-FLD oder GC-MS vermessen. 
2.3.2  Extraktion der Bodensuspensionen 
Um die Abbauleistung und damit die Stoffumsätze genauer quantifizieren zu können, 
wurde versucht die chemisch-analytischen Methoden im Laufe dieser Arbeit zu 
verbessern. Die Extraktionsmethode hat starken Einfluss auf die Ausbeute und damit 
die Wiederfindungsrate für schwerflüchtige organische Kohlenwasserstoffe. Um ei-
nen Verlust durch Adsorptionseffekte an den Gefäßwänden zu vermeiden, wurde ge-
nerell in den Versuchsgefäßen extrahiert. Alle weiteren Aufbewahrungsgefäße wur-
den zuerst mit Aceton, dann mit Millipore und schließlich mit hochreinem Aceton 
gespült. 
Anfangs wurde der gesamte Versuchsansatz, d. h. bei den Bodensuspensionsansätzen 
Wasser- und Bodenphase, mit Pentan als Extraktionsmittel dreimal extrahiert. Um 
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weitere Informationen über den Verbleib und die Verteilung der organischen Schad-
stoffe über den Versuchszeitraum in der Bodensuspension zu erhalten, wurde bei den 
anoxischen Bodensuspensionsansätzen Boden- und Wasserphase getrennt aufgearbei-
tet. Die Wasserphase wurde weiterhin mit Pentan, die feste Phase wurde dreimal mit 
Aceton extrahiert. Das polare Lösungsmittel Aceton bindet den Wassergehalt der un-
getrockneten Probe, ohne an Lösungsvermögen für unpolare Stoffe wesentlich abzu-
nehmen. Vielmehr bewirkt das Entfernen des Wassermantels um die Bodenpartikel 
eine deutliche Verstärkung der Lösungskraft. Mit diesem Verfahren wurde sogar für 
einen als unbelastet geltenden Brunnen (B70), der außerhalb der Schadstofffahne lag, 
eine bis dahin nicht detektierte geringe PAK-Belastung nachgewiesen. 
Für die Bestimmung der polycyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK) in 
den Versuchsansätzen zu Beginn und zum Ende der Versuche wurde bis auf die ano-
xischen Bodensuspensionsansätze der gesamte Ansatz im Versuchsgefäß zweimal 
extrahiert. Für die erste Extraktion wurden 60 ml Pentan, das den internen Standard 
deuteriertes Chrysen (10 µg/L) enthält, zugegeben. Nach einer 30minütigen Extrakti-
on auf dem Überkopfschüttler werden 50 ml der Pentanphase abgenommen und für 
die zweite Extraktion wiederum 50 ml frisches Pentan mit Chrysen zugefügt. Nach 
weiteren 30 Minuten auf dem Überkopfschüttler wurden wiederum 50 ml Pentan ab-
genommen und mit den ersten 50 ml vereinigt. Von diesen 100 ml wurde 1 ml abge-
nommen und der GC-MS-Messung zugeführt.  
Für die Extraktion der anoxischen Bodensuspensionsansätze wurden die wässrige und 
die feste Phase getrennt aufgearbeitet. Die wässrige Phase wurde abgenommen und 
zweimal mit je 30 ml Pentan extrahiert. Die Extrakte wurden vereinigt, unter N2-
Strom eingeengt, in Acetonitril überführt und anschließend dem HPLC-FLD vermes-
sen. Die feste Phase wurde dreimal mit je 30 ml Aceton extrahiert, die Extrakte ver-
einigt und mit HPLC-FLD vermessen. 
2.3.3  Sequentielle Extraktion der Grundwasserproben 
Um das Spektrum der organischen Substanzen im Grundwasser zu erfassen, wurden 
500 ml Grundwasser nach Zugabe der internen Standards deuteriertes Phenol und Bi-
naphthyl folgendermaßen sequentiell extrahiert: 
1. nach Alkalisierung des Grundwassers auf pH 12 wurde zweimal mit Pentan ausge-
schüttelt und so unpolare organische Substanzen extrahiert 
2. nach Einstellen auf pH 6 wurde zweimal mit Essigesterethylester ausgeschüttelt, 
um phenolische Schadstoffe zu extrahieren 
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3. nach Einstellen auf pH 1 wurde zweimal mit Dichlormethan ausgeschüttelt, um 
polare Substanzen wie organische Säuren zu extrahieren. 
Die Extrakte wurden nach Trocknung und Aufkonzentrierung mittels GC-MS ver-
messen. Zusätzlich wurde der Pentanextrakt nach Überführung in Acetonitril mit der 
HPLC-FLD/DAD-Detektion auf die 16 EPA-PAK untersucht. Außerdem wurde das 
Grundwasser direkt mittels HPLC-FLD/DAD zur Bestimmung der zwei- und dreirin-
gigen PAK vermessen. 
 
2.3.4  Herstellung von Bodeneluaten  
Für die chemisch-analytischen, mikrobiologischen und toxikologischen Untersu-
chungen wurden folgendermaßen Bodeneluate hergestellt:   
Bodeneluat für chemisch-analytische Bestimmungen 
20 g Boden wurden gemäß DIN 38 414 -S4 im Verhältnis 1:10 mit 200 ml destillier-
tem Wasser versetzt und in einer Duranflasche 24 h bei 10 U/min mit einem Über-
kopfschüttler geschüttelt. Anschließend wurde das Bodeneluat bei 4000 U/min 15 
min zentrifugiert (Laborfuge GL, Fa. Heraeus Sepatech) und sterilfiltriert (Poren-
durchmesser 0,45 µm). 
Bodeneluat für mikrobiologische Bestimmungen  
10 g naturfeuchter Boden wurden unter Sauerstoffausschluss in einer Glove-bag mit 
100 ml einer 0,2 %igen Tetranatriumpyrophosphatlösung in ein steriles Glasgefäß 
gegeben, verschlossen und 30 Minuten bei 20°C und 150 U/min auf einem Über-
kopfschüttler geschüttelt. Nach 30 minütiger Sedimentation wurde je 1 ml entnom-
men und mit 0,9 %iger Kochsalzlösung dezimale Verdünnungsreihen angesetzt. 
Bodeneluat für toxikologische Bestimmungen 
Der Boden wurde im Verhältnis 1:2 mit Aqua dest. in einer Duranflasche 24 h bei 10 
U/min im Überkopfschüttler geschüttelt. Anschließend wurde das Bodeneluat bei 
4000 U/min 15 min zentrifugiert (Laborfuge GL, Fa. Heraeus Sepatech) und über ei-
nen Glasfaserfilter filtriert. 
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2.4   Physikalisch-chemische Methoden 
2.4.1   Bodenparameter 
 
Trockengewicht des Bodenmaterials 
Zur Bestimmung des Trockengewichtes wurden zunächst die leeren Porzellantiegel 
gewogen und mit 10 g naturfeuchtem Boden befüllt (2 Parallelen). Die Tiegel wurden 
über Nacht bei 105°C im Trockenschrank getrocknet und nach dem Abkühlen im Ex-
sikkator erneut gewogen. Das Trockengewicht wurde wie folgt berechnet: 
 
Wassergehalt (%) = [(Feuchtgewicht der Bodeneinwaage - Gewicht nach Trocknung)/   
    (Feuchtgewicht der Bodeneinwaage)] * 100 
 
Trockengewicht (%) = 100 - Wassergehalt (%) 
 
 
Maximale Wasserhaltekapazität 
Die maximale Wasserhaltekapazität (WHKmax) entspricht der maximalen Wasser-
menge, die 100 g Trockensubstanz aufnehmen können. Die WHKmax wird mit homo-
genisiertem, gesiebten Boden bestimmt und entspricht nicht der WHKmax des ge-
wachsenen Bodens. Die Bestimmung der WHKmax erfolgte nach Alef (1991). 
 
Durchführung: 100 g gesiebter, naturfeuchter Boden wurden in einen Glastrichter mit 
einem angefeuchteten Faltenfilter gegeben. Über den Boden wurden 200 ml Wasser 
gleichmäßig verteilt. Der vom Boden nicht aufgenommene Wasseranteil wurde in 
einem 250-ml-Meßzylinder aufgefangen. Die Wassermenge wurde über die Skala des 
Messzylinders ermittelt und in folgende Gleichung eingesetzt: 
 
WHKmax (ml/100 g TS) = ((200 - aufgefangene Wassermenge im Meßzylinder +  
Wassergehalt in 100 g naturfeuchter Boden) / 
       Trockensubstanz von 100 g naturfeuchtem Boden) * 100 
 
Kohlenstoffgehalt 
Diese Methode wurde nach DIN 38 414 - S2 durchgeführt und beruht auf der An-
nahme, dass der Glühverlust eines Bodens annähernd dem Gehalt an organischer 
Substanz entspricht. 
 
Durchführung: Dazu wurde der naturfeuchte, gesiebte Boden zunächst wie bei der 
Trockengewichtsbestimmung behandelt. Dann wurde der getrocknete Boden im Tie-
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gel bei 500 °C im Muffelofen bis zur Gewichtskonstanz geglüht. Nach dem Abkühlen 
erfolgte die abschließende Wägung der Tiegel. 
Der Glühverlust wird als prozentualer Anteil des Trockengewichts wiedergegeben 
und folgendermaßen berechnet: 
 
Glühverlust (%) = [( Gewicht des Tiegels mit Boden nach der Trocknung bei 105 °C) -          
(Gewicht des Tiegels mit Boden nach Glühen bei 600°C) / Trockengewicht] * 100 
 
pH-Wert 
Die pH-Wert Bestimmung des Grundwassers erfolgte kontinuierlich nach DIN 38 
404 Teil 5 mit einer Glaselektrode. 
Der aktuelle pH-Wert des Bodens ist der negative dekadische Logarithmus der wirk-
samen Wasserstoffionenkonzentration in der wässrigen Bodenlösung und wurde nach 
DIN ISO 10 390 elektrometrisch in einer Suspension von Boden und destilliertem 
Wasser im Verhältnis 1:5 bestimmt.  
Der potentielle pH-Wert eines Bodens ist definiert als die Summe der Protonen in 
einer Bodenlösung, die durch eine 0,01 M CaCL2-Lösung kurzfristig desorbierbar 
sind (Scheffer et Schachtschabel, 1992). Diese Bestimmung hat den Vorteil, dass 
Schwankungen des pH-Wertes, z. B. durch variierende Salzgehalte, ausgeglichen 
werden. 
Durchführung: Jeweils 10 g gesiebter, naturfeuchter Boden wurde in zwei 100-ml-
Duranflaschen eingewogen. Zur Bestimmung des aktuellen pH-Wertes wurden 25 ml 
A. dest. und zur Bestimmung des potentiellen pH-Wertes 25 ml 0,01 M CaCl2-
Lösung zugesetzt. Die Bodensuspensionen wurden 30 Minuten bei 21 U/min auf dem 
GFL-Überkopfschüttler geschüttelt und anschließend über Nacht stehen gelassen. Am 
nächsten Tag wurden die Suspensionen nochmals kurz aufgeschüttelt und nach 30-
minütiger Sedimentation mit einer pH-Elektrode gemessen. 
 
Kationen 
Die Bestimmung der Kationen Blei, Cadmium, Chrom, Kupfer, Mangan, Calcium, 
Magnesium, Nickel, Kalium und Natrium erfolgte nach Mikrowellenaufschluss ge-
mäß DIN 38 414-S7. Kalium und Natrium wurden anschließend mit dem AAS in E-
mission gemessen. Alle anderen Kationen wurden mittels Graphitrohrtechnik be-
stimmt. 
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Korngrößenbestimmung (modifiziert nach HARTGE, 1992) 
Um einen Verlust von leichtflüchtigen Substanzen zu vermeiden, wurden die Korn-
größe der Bodenproben erst nach Beendigung der Abbauversuche in den einzelnen 
Versuchsansätzen bestimmt. Dabei kamen die Siebgrößen von 5000 mm, 2000 mm, 
710 mm, 200 mm, 100 mm und 60 mm zum Einsatz. Die einzelnen Fraktionen wur-
den getrocknet und anschließend gewogen. Die Fraktion kleiner 60 mm wurde als 
Bodensuspension aufgefangen und ebenfalls getrocknet und gewogen.  
Da das zu siebende Bodenmaterial in einer Bodensuspension vorlag, musste die Sie-
bung nass erfolgen. Um nicht zu große Wassermengen einsetzen zu müssen, wurde 
Druckluft benutzt. Die gewonnenen Fraktionen wurden bei 105°C getrocknet und 
nach Abkühlung gewogen. 
 
2.4.2   Wasserparameter 
 
Elektrische Leitfähigkeit 
Die elektrische Leitfähigkeit wurde gemäß DIN 38 404 Teil 6 mit einer Glaselektrode 
bestimmt. 
 
pH-Wert 
Die pH-Wert Bestimmung des Grundwassers erfolgte kontinuierlich nach DIN 38 
404 Teil 5 mit einer Glaselektrode. 
 
Redoxpotential 
Das Redoxpotential wurde mit einer Platinelektrode der Firma Mettler Toledo (Ur-
dorf, Schweiz) gemessen. 
Ammonium 
Ammonium wurde mit einer ammoniumselektiven Elektrode vom Typ Orion 9512 
(Orion Research, Boston, USA) gemessen. Die Elektrode wurde unmittelbar vor der 
Messung auf einen Bereich von 0,1 mg/L bis 2 mg/L NH4+ kalibriert. 
 
Anionen 
Die Anionen (Nitrat, Nitrit, Sulfat, Phosphat, Chlorid) wurden mit dem Ionenchroma-
tographen DX-100 der Firma Dionex (Sunnyvale,USA) gemäß DIN 38 405 Teil 19 
bestimmt. Der Boden (20 g) wurde mit 200 ml destilliertem Wasser versetzt und in 
einer Duranflasche 24 h bei 10 U/min auf einem Überkopfschüttler geschüttelt. An-
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schließend wurde das Bodeneluat bei 4000 U/min 15 min zentrifugiert (Laborfuge 
GL, Fa. Heraeus Sepatech) und sterilfiltriert (Porenweite 0,45 µm). 
Der Eichbereich lag für Chlorid, Nitrat und Sulfat zwischen 1 und 10 mg/L und für 
Nitrit und Phosphat zwischen 0,1 und 1 mg/L. Die Grundwasserproben mussten teil-
weise verdünnt werden. 
 
Sulfidbestimmung (nach CLINE, 1969) 
Da Sulfid an der Luftatmosphäre nicht stabil ist, wurde nach der Probennahme die 
Probe sofort durch eine Zinkacetat-Lösung stabilisiert und das enthaltene Sulfid als 
Zinksulfid gefällt. Zur Abdeckung eines größeren Konzentrationsbereich und da die 
Zinksulfidproben nicht verdünnbar waren, wurden 2 x 100 µl Probe zu 1 ml Zinkace-
tat-Lösung sowie 1 x 100 µl auf 1 ml Zinkacetat-Lösung in einen 10 ml-Meßkolben 
gegeben. Dazu wurde 10 µl 10 N NaOH und anschließend 0,1 ml Aminlösung sowie 
0,1 ml Eisenlösung gegeben und anschließend mit A. dest. auf 10 ml aufgefüllt. Nach 
10 min wurde die Extinktion des sich bildenden Farbkomplexes bei 670 nm gemes-
sen. 
Außerdem wurde ein Verfahren entwickelt, um den Eisennagel aus den Desulfurikan-
tenansätzen und das daran haftende Eisensulfid semi-quantitativ zu bestimmen. Dafür 
wurde der Eisennagel vorsichtig mit einer Pinzette entnommen und sofort in 50 ml 
Zinkacetat-Lösung konserviert. Um das Eisensulfid vom Nagel zu lösen, wurde die 
Probe 30 min im Ultraschallbad behandelt. Dann wurden 1 bis 2 ml 10 N NaOH zu-
gegeben, um das Eisensulfid in Lösung zu bringen und als Zinksulfid für die o. g. 
Methode messbar zu machen. Es wurden 100 µl dieser Lösung zu 1 ml Zinkacetat-
Lösung gegeben und im weiteren wie oben beschrieben behandelt. 
Für die quantitative Auswertung wurde eine Eichkurve mit dem Konzentrationsbe-
reich 17,5 bis 1750 µg S2-/L hergestellt. Dafür wurden 10 ml der Sulfidstammlösung 
(0,73 g Na2S x 7-9 H2O in 500 ml 0,1 M NaOH) mit 0,1 M NaOH auf 1000 ml aufge-
füllt und entsprechend verdünnt. 
 
Reagenzien: 
• Aminlösung: 2 g N,N-Diethyl-1,4-phenylendiammoniumsulfat in 20 ml A. dest. aufschlämmen, 
dann 50 ml Schwefelsäure (D = 1,84 g/ml) vorsichtig zusetzen, nach Abkühlung auf 100 ml mit 
A. dest. auffüllen. 
• Eisenlösung: 18 g NH4Fe(SO4)2 x 12 H2O in 100 ml A. dest. 
• Zinkacetat-Lösung: 20 g Zn(CH3COO)2 x 2 H2O/L 
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Kohlendioxid-Konzentration in der wässrigen Phase 
Für die Bestimmung der Kohlendioxid-Konzentration in der wässrigen Phase wurden 
3 x 3 ml wässrige Probe aus den Ansätzen entnommen, in ein 6ml-Headspace-Vial 
gefüllt und gasdicht verschlossen. Bis zur Messung wurden die Proben eingefroren. 
Am Tag der Messung wurden 200 µl konzentrierte Phosphorsäure durch das Septum 
zugegeben um das in der wässrigen Phase gelöste Kohlendioxid auszutreiben. Nach 
30minütigem Schütteln auf dem Überkopfschüttler wurden aus der Gasphase des 
Headspace-Vials 100 µl Probe entnommen und mit dem GC-WLD vermessen (s. 
2.4). Der Kohlendioxidgehalt wurde nach der allgemeinen Gasgleichung berechnet. 
 
2.5  Chromatographische Methoden 
2.5.1  Leichtflüchtige organische Verbindungen 
Die flüchtigen organischen Verbindungen (BTEX: Benzol, Toluol, Ethylbenzol, m/p-
Xylol und o-Xylol) wurden nach Headspaceinjektion (Perkin Elmer HS40 Headspace 
Autosampler) mit einem GC-MS (Perkin Elmer 8500 Gas Chromatograph) bestimmt. 
5 ml der Wasserprobe oder 5 g der Bodenprobe wurden unmittelbar nach der Proben-
nahme in einem Glasgefäß mit teflonkaschiertem Butylgummiseptum gasdicht ver-
schlossen. Die Proben wurden bis zur Messung eingefroren. Die Proben wurden mit 
Hilfe der Methode MHE (multiple headspace extraction) 5 mal hintereinander erhitzt 
und extrahiert. Die Gasphase über den Wasser- bzw. Bodenproben wurden nach der 
Headspaceinjektion gaschromatographisch getrennt und die einzelnen Substanzen mit 
einem Massendetektor bestimmt. Die Quantifizierung erfolgte über einen externen 
Standard (EPA Volatile Organic Compounds Mix 2, Catalog No.: 4-8777, Lot No.: 
LA-69925, Supelco, Bellefonte, USA) auf Quarzsand oder in Wasser und dem MHE-
Auswertungsprogramm von Perkin Elmer. 
GC-MS-Messung: 
• GC-MS:   GCQ (Finnigan)  
• Injektion:   Perkin Elmer HS40 Headspace Autosampler,  
    Proben 60 min auf 80°C vorgeheizt, 40 cm/s splitlos 
• Trägergas:   Helium 5.0 
• Säule:   Restek RTX5, 60 m x 0,25 mm 
• Temperaturprogramm: 35°C, 15°C/min bis 200°C, 5°C/min bis 330°C 
• Detektion:   Iontrap-MS 
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2.5.2  Schwerflüchtige organische Verbindungen 
Die durch die Extraktionen gewonnenen Extrakte (s. 2.3) wurden entweder am 
Gaschromatographen gekoppelt mit einem Massenspektrometer oder an der HPLC-
FLD auf die 16 EPA-PAK untersucht. Folgende Geräteeinstellungen waren erforder-
lich: 
GC-MS-Messung: 
• GC:    GC 5890 II mit MSD 5972 (Hewlett-Packard)  
• Injektion:   Kaltaufgabesystem KAS-3 (Gerstel), Injektion 40 µl 
• Trägergas:   Helium 5.0 
• Trägergasstrom:  200 ml/min 
• Säule:   SE 54-Kapillarsäule, 60 m 
Temperaturprogramm: 40°C    5 min isotherm 
12°C/min bis 290°C  6 min isotherm 
20°C/min bis 325°C 6,4 min isotherm 
• Detektion:   Quadropol-MS 
 
Zur Messung der Extrakte wurde ein GC-MS Gerät (GC 5890 II mit MSD 5972) der 
Firma Hewlett-Packard eingesetzt. Die Injektion erfolgte mit einem Kaltaufgabesys-
tem KAS -3 der Firma Gerstel auf eine 60 m SE 54-Kapillarsäule bei einem Tempera-
turprogramm. 
 
HPLC-FLD/DAD-Messung der 16 EPA-PAK 
• HPLC:  HP 1050 mit Fluoreszenz- und Diodenarraydetektor (Hewlett Packard)  
   und System Gold 126 Pumpen (Beckmann) 
• Säule:   RP-C18, 3 mm x 200 mm, Partikelgröße 5 µm mit Vorsäule   
   (MZ-Analytical) 
• Temperatur: 35°C 
• Eluent:  Gradient: in 35 min von 60 auf 100 % Acetonitril,     
   10 min konstant 100 %, in 2 min 60 %, 7 min konstant 60 % 
• Flussrate:  0,6 ml/min 
• Detektion:  Fluoreszenz, Programm mit verschiedenen Anregungs- und   
   Emissionswellenlängen, UV-DAD (230 nm) für Acenaphtylen 
• Quantifizierung: externe Kalibrierung mit 16 EPA-PAK (Promochem), teilweise   
   interner Standard Binaphtyl 
Temperaturprogramm: 
40°C     5 min isotherm 
12°C/min-290°C   6 min isotherm 
20°C/min-325°C  6,4 min isotherm 
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Die Quantifizierung der Kohlenwasserstoffe ermöglichte ein Standard mit 16 EPA-
PAK (EPA 610 Polynuclear Aromatic Mix, Catalog No. 4-8743, Lot No. LA-63573, 
Supelco, Bellefonte, USA). 
 
2.5.3  Gase O2, CO2, N2, N2O, CH4   
Die Gasanalytik wurde mit einem Gaschromatographen der Firma Perkin Elmer, Mo-
dell Autosystem, im folgendem GC-WLD genannt, unter folgenden Analysebedin-
gungen durchgeführt: 
• Säule:   CTR 1 Säule (Alltech GmbH, Unterhaching, Cat.-No. 8700) 
• Injektortemperatur: 65°C 
• Injektionsvolumen: 100 µl 
• Trägergas:  Helium 5.0 
• Trägergasstrom: 62,5 ml/min 
• Säulentemperatur: 40°C isotherm 
• Detektor:  WLD (Wärmeleitfähigkeitsdetektor) 
• Detektortemperatur: 140°C 
• A-D Schnittstelle: PE Nelson 900 Series Interface 
• Auswertung:   Perkin Elmer Turbochrom Navigator 4.0 
 
Das Prinzip des GC-WLDs beruht auf der kontinuierlichen Messung der Wärmeleit-
fähigkeit des Trägergases und des Säuleneluates nach der Hitzedrahtmethode. Er 
zeigt alle Komponenten an, die im Gemisch mit dem Trägergas eine von reinem Trä-
gergas abweichende Wärmeleitfähigkeit erzeugen (Differenzmessung). 
Mit der CTR-1-Säule lassen sich die Gase CO, N2O, CH4, CO2, O2 und N2 isotherm 
bei 40°C Säulentemperatur erfassen. Es handelt sich um eine gepackte Edelstahlsäule 
in Form eines Doppelsäulen-Systems. Das Füllmaterial der inneren Säule besteht aus 
einem Porapakmaterial, durch das die Gase CO2, CH4 und N2O getrennt werden. Über 
die äußere Säule werden CO, O2, N2 und CH4 erfasst. Die Packung der äußeren Säule 
besteht aus einem Molekularsieb 13X. 
Aus dem Gasraum der Versuchsansätze wurde mit einer gasdichten Spritze (Typ 
1710SL SYR, Hamilton, Darmstadt,Deutschland) 100 µl entnommen und direkt in 
den Injektionsblock eingespritzt. 
Für O2, CO2 und N2 wurde je eine Zweipunktkalibrierung erstellt. Durch die Messung 
von Prüfgasen kann die Peakfläche gegen den Partialdruck von O2, CO2 und N2 auf-
getragen werden. Dann wird anhand des Gesamtdruckes in der Prüfgasflasche und 
dem Volumenanteil der einzelnen Gase die jeweilige Konzentration der Gase mit Hil-
fe der allgemeinen Gasgleichung berechnet. 
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2.6  Mikrobiologische Methoden 
2.6.1 Quantifizierung der aeroben Mikroorganismen mittels         
KBE-Bestimmung 
Zur Ermittlung der Anzahl vermehrungsfähiger Bakterien einer Probe wurde eine 
Verdünnungsreihe von 10-1 bis 10-6 des Grundwassers oder Bodeneluat erstellt und je 
0,1 ml einer Verdünnung mit einem sterilen Drigalsky-Spatel auf zwei R2A-Agar 
Platten ausplattiert. Nach zehntägiger Bebrütung bei 25°C wurden nur solche Platten 
ausgezählt, deren Koloniezahl zwischen 10 und 300 lag. Bestimmt wurde anschlie-
ßend die wahrscheinlichste KBE-Zahl pro ml Grundwasser bzw. je g Bodeneinwaage 
nach der Formel 
_ 
X w =   Σ ki / (Σ ni  * vi ) 
 
Σ ki = Summe aller Kolonien 
ni = Anzahl der Platten 
vi = Verdünungsstufe 
 
 
R2A-Medium (Difco Laboratories, Detroit, USA) 
Hefeextrakt   0,5 g 
Proteose Pepton Nr. 0.3  0,5 g 
Casaminosäuren   0,5 g 
Glucose    0,5 g 
lösliche Stärke   0,5 g 
Na-Pyruvat   0,3 g 
K2HPO4    0,3 g 
MgSO4 * 7H2O   0,05 g 
Agar    15 g 
dest. Wasser   1000 ml 
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2.6.2 Quantifizierung der stoffwechselphysiologischen Gruppen mittels 
MPN-Methode (Titer) 
Es wurden flüssige, in Kulturröhrchen abgefüllte Nährmedien für Gärer, Denitrifikan-
ten, Desulfurikanten und Eisenreduzierer verwendet. Aus einer in Zehnerstufen her-
gestellten Verdünnungsreihe wurden drei Parallelen mit dem gleichen Volumen der 
einzelnen Dezimalverdünnungen eines Grundwassers oder einer Bodensuspension 
beimpft und bei 25°C bebrütet. Nach der Bebrütung wurde die Zahl der positiven 
Röhrchen, d.h. solcher, die charakteristische Wachstumsmerkmale (z. B. Gasentwick-
lung) der zu untersuchenden physiologischen Gruppen aufwiesen, registriert. Wachs-
tum in einem Röhrchen zeigt an, daß zumindest ein entwicklungsfähiger Keim mit 
der Impfsuspension in das Röhrchen übertragen wurde und zur Entwicklung gelangte. 
Aus den drei höchsten Verdünnungsstufen, in denen in jeweils einem oder mehreren 
Röhrchen Wachstum auftrat, konnte mit Hilfe von Wahrscheinlichkeitstafeln die 
„wahscheinlichste Zahl“ (Most Probable Number) an Organismen ermittelt werden. 
Diese „wahrscheinlichste Zahl“ wurde mit dem reziproken Wert der Verdünnungsstu-
fe multipliziert, die von den drei höchsten Verdünnungsstufen am niedrigsten war. 
Von dieser Zahl wird der dekadische Logarithmus genommen. Die Grenzwerte, zwi-
schen denen die wahre Keimzahl mit 95%-iger Wahrscheinlichkeit (das „Konfiden-
zintervall“) liegt, ergeben sich durch Substration bzw. Addition von 0,670 für drei 
Parallelen aus diesem Logarithmus. 
 
Fakultativ und strikt anaerobe Organismen (Gärer) 
Je 8,8 ml autoklavierte Lösung A in Reagenzgläsern wurden mit je 0,1 ml der Lösun-
gen B und C versetzt. Nach dem Beimpfen wurde mit Paraffin überschichtet und bei 
25°C 14 Tage inkubiert. Die Auswertung erfolgte visuell anhand der Trübung in den 
Reagenzgläsern. 
Lösung A  Lösung C  
K2HPO4 0,87 g CaCl2 * 2 H2O 0,2 g 
KH2PO4 0,54 g FeSO4 * 7 H2O 0,1 g 
(NH4)2SO4 1 g MnSO4 * H2O 0,05 g 
Glukose 5 g Na2MoO4 * 2 H2O0,1 g 
Pepton 0,5 g CuSO4 * 5 H2O 0,01 g 
Hefeextrakt. 0,5 g ad. 0,1 N HCl 100 ml 
ad. A. dest. 980 ml  
   
Lösung B   
MgSO4 * 7 H2O 2 g/100 ml A. dest. 
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Denitrifikanten 
Mikroorganismen, die Nitrat als terminalen Elektronenakzeptor nutzen können, wur-
den nach Kölbel-Boelke et al. (1988) mit Acetat als Kohlenstoffquelle unter anaero-
ben Bedingungen quantifiziert. Die mit 9 ml Medium und einem Durham-Röhrchen 
beschickten Reagenzgläser wurden nach der Beimpfung mit Paraffin überschichtet. 
Als Kontrolle dienten Ansätze ohne KNO3. Nach 14-tägiger Inkubation bei 25°C er-
folgte die Auswertung anhand der Trübung in den Ansätzen und der Gasbildung in 
den Durham-Röhrchen.  
 
 
Lösung A  Lösung C  
K2HPO4 0,87 g CaCl2 * 2 H2O     0,2 g 
KH2PO4 0,54 g FeSO4 * 7 H2O     0,1 g 
(NH4)2SO4 1 g MnSO4 * H2O     0,05 g 
Na-Acetat 5 g Na2MoO4 * 2 H2O  0,1 g 
Pepton 0,5 g CuSO4 * 5 H2O     0,01 g 
Hefeextrakt. 0,5 g ad. 0,1 N HCl          100 ml 
KNO3 5 g 
ad. A. dest. 980 ml  
   
Lösung B   
MgSO4 * 7 H2O 2 g/100 ml A. dest. 
 
Desulfurikanten 
Mikroorganismen, die Sulfat als terminalen Elektronenakzeptor nutzen können, wur-
den mit Lactat als Kohlenstoffquelle unter anaeroben Bedingungen quantifiziert. Je 
8,8 ml autoklavierte Lösung A in Reagenzgläsern wurden mit je 0,1 ml der Lösungen 
B und C versetzt. Zur Schaffung reduzierender Milieubedingungen wurde in jedes 
Reagenzglas ein zur Aktivierung ausgeglühter Eisennagel hinzugefügt. Als Kontrolle 
diente das Medium ohne die sulfathaltigen Substanzen. Nach dem Beimpfen wurde 
mit Paraffin überschichtet und bei 20°C 14 Tage inkubiert. Die Auswertung erfolgte 
visuell anhand der Trübung und der durch FeS-Niederschlag hervorgerufenen 
Schwarzfärbung in den Reagenzgläsern. 
 
Lösung A  Lösung B  
Natriumlactat 3,5 g  MgSO4 * 7 H2O           2 g/100 ml A. dest. 
K2HPO4 0,5 g  
NH4Cl 1 g Lösung C 
pH auf 7 einstellen (NH4)2Fe(SO4)2 * 6 H2O       0,5 g/100 ml A. dest. 
ad. 1l A. dest.  
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2.7  Toxikologische Testverfahren 
2.7.1  Ökotoxizitätstests 
Lumineszenz-Hemmtest  
Der Test wurde mit dem Leuchtbakterium Vibrio fischeri gemäß DIN 38 412 Teil 34 
(1995) durchgeführt. 
 
Pseudomonas putida-Zellvermehrungshemmtest  
Der Test wurde mit Pseudomonas putida (DSM 50026) modifiziert nach DIN 38 412 
Teil 8 mit einem miniaturisierten Verfahren durchgeführt (Schmitz et al. 1998). 
 
Vibrio fischeri-Zellvermehrungshemmtest  
Der Test wurde mit Vibrio fischeri (DSM 7151) modifiziert nach DIN 38 412 Teil 37 
(1997) mit einem miniaturisierten Verfahren durchgeführt (Schmitz et al. 1998). 
 
Wachstumshemmtest mit Scenedesmus subspicatus CHODAT 
Der Test mit der zumeist einzellig vorkommenden Grünalge Scenedesmus subspica-
tus CHODAT wurde nach DIN 38 412 Teil 33 (1991) durchgeführt. 
 
Daphnientest 
Der Test mit dem Süßwasserkreb der Art Dapnia magna STRAUS wurde nach der 
Vorschrift der Dechema-Ad-hoc-Arbeitsgruppe (1995) in Anlehnung an DIN 38 412- 
Teil 30 (1989) durchgeführt. Als Toxizitätskriterium wird die Schwimmfähigkeit der 
Testtiere nach 24-stündiger Exposition mit dem Testgut verwendet. 
 
2.7.2  Genotoxizitätstests 
umu-Test 
Bei diesem Genotoxizitätstest dient das genetisch veränderte Bakterium Salmonella 
typhimurium TA 1535/pSK 1002 als Testorganismus. Bei Vorliegen einzelsträngiger 
DNA wird das SOS-Reparatursystem der Zelle einschließlich des umuC-Gens akti-
viert. Dieses ist künstlich mit dem LacZ-Gen gekoppelt, das für die Bildung der ß-
Galaktosidase verantwortlich ist, die im Test über einen photometrische Reaktion 
quantitativ bestimmt wird. Der Test wurde in miniaturisierter Form in Anlehnung an 
die DIN 38 415 Teil 3 (1995) durchgeführt. 
 
   Material und Methoden 46 
SOS-Test 
Der SOS-Test unterliegt einem ähnlichen Testprinzip wie der umu-Test. Als Test-
organismus dient das genetisch veränderte Bakterium Escherichia coli PQ 37 mit ei-
ner künstlichen Genfusion aus einem am SOS-Reparatursystem beteiligten Gen 
(sfiA-Gen) und dem lacZ-Gen. Der Test wurde in miniaturisierter Form modifiziert 
nach Quillardet und Hofnung (1985) durchgeführt. 
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3 Ergebnisse 
3.1 Vergleich verschiedener respirometrischer Methoden im Kurzzeit-
atmungstest 
Die Bodenatmung ist ein summarischer Aktivitätsparameter, der sämtliche Sauer-
stoff- und Kohlendioxidumsätze der Bodenflora und -fauna umfasst. Sie resultiert aus 
der Mineralisierung organischer Substanzen, die unter Aufnahme von Sauerstoff zu 
den Endprodukten Kohlendioxid und Wasser oxidiert werden. Die Bodenatmung 
wird durch die Bestimmung des O2-Verbrauchs und/oder der CO2-Abgabe gemessen. 
Bodenatmungskurven kennzeichnen die Abundanz und Aktivität der Bodenmikroflo-
ra und zeigen durch die Zudosierung von Nährstoffen Nährstofflimitierungen in den 
Böden auf.. Es gibt unterschiedliche Methoden zur Messung der Bodenatmung die 
zum Teil in der DIN E 19 737 (1998) beschrieben sind. Im folgenden werden die Er-
gebnisse von Bodenkurzzeitatmungstests unter verschiedenen Versuchsbedingungen 
miteinander verglichen. In verschiedenen Versuchsabschnitten wurde die Vergleich-
barkeit von MO-Respirometer und GC-WLD untersucht sowie im weiteren der Ein-
fluss verschiedener Versuchsbedingungen. 
3.1.1 Vergleich der Kurzzeitatmungstests gemessen am Micro-Oxymax-
Respirometer und am GC-WLD 
Die Bodenproben B65/4,5m und 5,5m sowie B70/6,5m wurden in Kurzzeitatmungs-
tests sowohl am Micro-Oxymax-Respirometer als auch am GC-WLD auf ihre Aktivi-
tät, Substrat- und Nährstofflimitierung hin untersucht. Da es am GC-WLD aufgrund 
der manuellen Beprobung nicht möglich war, Atmungsraten aufnehmen, erfolgt hier 
der Vergleich der kumulierten Atmungskurven (Abb. 3.1). 
Der methodische Unterschied der Kurzzeitatmungstests am Micro-Oxymax-
Respirometer und am GC-WLD besteht vor allem in der manuellen Beprobung, die 
eine manuelle Probennahme und Injektion beinhaltet. Dadurch kommt es zu Unge-
nauigkeiten und längeren Messintervallen. Außerdem entstanden durch die Methodik 
des Respirometers in den Inkubationsgefäßen andere Versuchsbedingungen: Alle 
sechs Stunden wurde am Respirometer die Gasatmosphäre in den Flaschen ausge-
tauscht, so dass sich CO2 nicht anreichert und Sauerstoff stets in ausreichender Men-
ge zur Verfügung steht. Als weiteres Defizit bei den Messungen am GC-WLD erwies 
sich weiterhin die Undichtigkeit der Transfusionsflaschen. Nach der Beprobung ver-
schließen  
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Abb. 3.1 :  Kumulierte Atmungskurven der Basalatmung und der substratinduzierten Atmung gemessen 
am Micro-Oxymax-Respirometer und am GC-WLD im Vergleich. 
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sich die Butylgummistopfen nicht schnell genug und umfassend, so dass es zu einem 
Austausch mit der umgebenen Luftatmosphäre kommt. Dies beeinflusst vor allem die 
O2-Werte bei einer häufigen Probennahme, die O2-Konzentrationen erhöhten sich 
wieder nach einem vorherigen Abnahme. Diese Ungenauigkeiten beeinträchtigten das 
Testergebnis jedoch nicht, da sie bei der Auswertung der Atmungskurven unberück-
sichtigt blieben. 
Abb. 3.1 zeigt, dass die Kurvenverläufe der Atmungstests mit einer Bodenprobe in 
den beiden Verfahren vergleichbar sind Jedoch unterscheiden sich der Beginn der 
verschiedenen Wachstumsphasen und die Steigung sowie die Höhe der mikrobiellen 
Atmungsaktivität bei der substratinduzierten Atmung. 
Die am GC gemessene Basalatmung lag im Schnitt deutlich niedriger als die am 
Respirometer gemessene. Aufgrund der weniger empfindlichen CO2-Detektion konn-
te bei geringen Umsätzen wie sie bei der Basalatmung auftreten z. T. keine CO2-
Produktion gemessen werden (B70/6,5m). Auffällig war die große Diskrepanz zwi-
schen den O2- und CO2-Atmungskurven, die bei den am GC-WLD durchgeführten 
Versuchen stärker ausgeprägt war. Dieses O2-CO2-Verhältnis war in den verschiede-
nen Tests nicht konstant und kann zum einen auf der nicht vollständigen Freisetzung 
von CO2 aufgrund der Bildung von Metaboliten basieren, besonders bei nicht leicht 
verwertbaren Kohlenstoffquellen vorliegen, zum anderen auf den physikalisch-
chemischen Eigenschaften einer Bodenprobe z. B. dem Carbonatgehalt und pH-Wert. 
Die CO2-Ergebnisse wurden daher bei der Interpretation der Testergebnisse nicht be-
rücksichtigt. 
Bei der Bodenprobe B65/4,5m waren die am MO-Respirometer und am GC-WLD 
gemessenen Atmungskurven am ähnlichsten. Die lag- und log-Phase endeten nahezu 
zeitgleich. Bei den Messungen am GC-WLD wurde ein etwas höherer Sauerstoff-
verbrauch festgestellt. 
Bei Bodenprobe B65/5,5m hingegen lagen die Sauerstoffverbrauchswerte der Mes-
sungen am GC-WLD deutlich höher als bei den Respirometermessungen. 
Vergleicht man die vom GC-WLD gemessene Basalatmung der Bodenproben 
B65/4,5m und 5,5m, so zeigen diese einen ähnlichen Verlauf, bei die Respiromete-
rergebnissen hingegen war bei 4,5m eine fast doppelt so hohe Basalatmung als bei 
5,5m messbar. 
Die Divergenz zwischen Respirometer- und GC-WLD-Messungen waren bei der Bo-
denprobe B70/6,5m am größten. Vor allem bei der substratinduzierten Atmung mit 
und ohne Nährstoffzugabe waren bei den Messungen am GC-WLD Sauerstoff-
verbrauch und Kohlendioxidproduktion fast doppelt so hoch als bei den Respirome-
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ter-messungen. Auch der zeitliche Verlauf der lag- und log-Phasen ist nicht ver-
gleichbar, da die log-Phase früher und mit stärkerer Steigung auftritt als bei den 
Respirometermessungen. 
Die Steigung der exponentiellen Wachstumsphase ist eins wichtiger Parameter zur 
Einschätzung des mikrobiellen Potentials einer Bodenprobe. In Abb. 3.2 werden die 
maximalen Steigungen der kumulierten Atmungskurven der Respirometermessungen 
(Respiro.) mit denen der Messungen am GC-WLD verglichen. Die Steigungen wur-
den zum einen aus den kumulierten Atmungskurven über die Geradengleichung er-
mittelt, zum anderen über die in 2.2.1.1 angegebene Formel berechnet. Wie aus Abb. 
3.2 ersichtlich wird, wurde am GC-WLD bei allen drei Atmungstests vor allem bei 
den berechneten Werten eine stärkere Steigung bestimmt als bei den Messungen am 
Respirometer. Die größte Steigung besaßen die Ansätze der Probe B65/5,5m. Bei die-
ser Probe war auch der Unterschied zu der am Respirometer ermittelten Steigung be-
sonders groß, sowohl bei der aus der Geradengleichung als auch mittels Berechnung 
bestimmten maximalen Steigung. 
Bei den anderen Proben und auch bei den maximalen Steigungen der mit Nährstoffen 
supplementierten Atmungstests waren die Unterschiede geringer, jedoch ohne kon-
stantes Verhältnis. Der Vergleich zeigt, dass sich die maximale Steigung aus den am 
GC-WLD aufgenommenen kumulierten Atmungskurven nicht eindeutig bestimmen 
lässt. Weder die über die Geradengleichung ermittelten noch die berechneten Werten 
lassen eine zuverlässige Aussage über die Entwicklung der logarithmischen Wachs-
tumsphase zu. Bei den am Respirometer aufgenommenen kumulierten Atmungskur-
ven sind die aus der Geradengleichung gewonnenen und die berechneten Werte nahe-
zu identisch. Die am GC-WLD und Respirometer ermittelten Steigungen lassen sich 
daher nicht miteinander vergleichen. Offensichtlich lässt sich aufgrund der Nachteile 
der manuellen Beprobung, insbesondere durch den während der Beprobung eindrin-
genden Sauerstoff, keine eindeutige maximale Steigung aus den am GC-WLD ge-
messenen kumulierten Atmungskurven ermitteln. 
Um eine Quantifizierung und Bewertung von Nährstofflimitierungen vornehmen zu 
können, empfiehlt Güttes (2001) die Berechnung von Limitierungsquotienten LQ aus 
den kumulierten Umsätzen der Basalatmung und den Umsatzraten der substratindu-
zierten Atmung (Berechnung und Def. s. 2.2.1.1). Für den Vergleich der aus den bei-
den Verfahren gewonnenen LQ mussten diese aus den kumulierten Atmungswerten 
ermittelt werden. In Tab. 3.1 sind die Limitierungsquotienten der Tests am Micro-
Oxymax-Respirometer und am GC-WLD gegenübergestellt. Bei den drei Bodenpro-
ben ergibt sich aus den Werten die gleiche Einschätzung der vorliegenden Nährstoff-
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limitierung. Die Limitierungsquotienten der Proben B65/4,5m und 5,5m liegen nahe 
Null und weisen damit nur eine äußerst geringe Nährstofflimitierung auf. Die Limi-
tierung der Probe B70/6,5m liegt bei 1 und ist damit deutlich höher. 
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Abb. 3.2 :  Vergleich der maximalen Steigung der logarithmischen Wachstumsphase der sub-
stratinduzierten Atmung mit und ohne zusätzliche Nährstoffgabe (N/P), ermittelt aus 
den kumulierten Atmungskurven, gemessen am GC-WLD und MO-Respirometer. 
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Tab. 3.1:  Limitierungsquotienten berechnet aus den kumulierten Werten der Kurzatmungstests 
mit und ohne Nährstoffzugabe (N/P) am Micro-Oxymax-Respirometer (MO) und am 
GC-WLD (GC) im Vergleich. 
 
   Basal 
72h 
 
120h 
Substratind. 
72h 
Atmung 
120h 
Nährstoff-
limitierung 
        
B65 MO CO2 -0,18 -0,19 0,16 0,11 - 
4,5m  O2 -0,29 -0,28 0,19 0,16  
        
 GC CO2 -0,3 0 0,18 0,10  
  O2 0 0,18 0,15 0,08  
        
B65 MO CO2 -0,01 -0,02 0,15 0,09 - 
5,5m  O2 -0,16 -0,13 0,15 0,10  
        
 GC CO2 n.b. 0,2 -0,03 -0,08  
  O2 0 0,04 0,21 0,12  
        
B70 MO CO2 0,07 0,14 2,5 1,6 ++ 
6,5m  O2 0,01 0,11 2,4 1,26  
        
 GC CO2 n.b. n.b. 0,81 0,78  
  O2 n.b. 0,88 0,49 0,83  
 n. b.: nicht bestimmbar. 
 
Fazit: Die Messungen am GC-WLD sind deutlich unempfindlicher gegenüber der 
Detektion von CO2 und insbesondere bei geringen Umsätzen wie sie bei der Basalat-
mung auftreten als beim Respirometer. Die aus den kumulierten Werten ermittelte 
maximale Steigung der substratinduzierten Atmung lässt sich nicht mit der am Respi-
rometer ermittelten vergleichen und scheint bei am GC-WLD durchgeführten At-
mungstests kein aussagekräftiger Parameter zu sein. Nährstoff- und Substratlimitie-
rung hingegen sind sowohl am MO-Respirometer als auch am GC-WLD über die 
kumulierten Werte ermittel- und einschätzbar. 
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3.1.2 Vergleich der Einstellung der 50 % igen WHK (Wasserhaltekapazi-
tät) und dem Testdesign Bodensuspension im Kurzzeitatmungstest  
Die Bodenatmung wird von Wassergehalt und Temperatur stark beeinflusst. Bei 
Wasserspannungen > 0,03 MPa nimmt die Bodenatmung stark ab. Daher sollte der 
Wassergehalt der Versuchsböden einem Porenwasserdruck von –0,01 MPa bis –0,03 
MPA bzw. 40 % bis 60 % der maximalen Wasserhaltekapazität entsprechen (DIN 
19737, 2001). Um den Einfluss des Testdesign Bodensuspension auf die Bodenat-
mung für die späteren Langzeitatmungstests mit Boden einschätzen zu können, wur-
den parallele Kurzzeitatmungstests mit der kiesigen Bodenprobe B64/7,5m am MO-
Respirometer und am GC-WLD angesetzt. Jeweils eine Hälfte der Ansätze wurden 
als Bodensuspension und die andere Hälfte mit der Einstellung der 50 % igen Was-
serhaltekapazität (WHK) wie unter 2.2.1.1 beschrieben eingesetzt.  
Insgesamt waren die Umsätze der Basalatmung bei dieser kiesigen Bodenprobe 
B64/7,5m sehr niedrig. Bei den Bodensuspensionen waren keine höheren Umsätze 
nachzuweisen. Nur die am GC-WLD gemessene Basalatmung der auf 50 % WHK 
eingestellten Proben lag etwas höher und ließ eine deutliche Nährstofflimitierung er-
kennen. 
Bei den Versuchen am MO-Respirometer lagen die substratinduzierten Atmungsakti-
vitäten in den Bodensuspensionen deutlich höher. Die Zugabe von Glukose steigerte 
die mikrobielle Atmungsaktivität dieser kiesigen Bodenprobe bei 50 % iger WHK 
nicht, sondern erst die  zusätzliche Supplementierung mit N und P. Die Bodensuspen-
sion hingegen zeigte bei Glukosezugabe Umsätze, die denen der substratinduzierten 
Atmung mit N/P-Zugabe der Testansätzen mit 50% WHK entsprachen. Die Boden-
suspensionen, die am GC-WLD gemessen wurden, zeigten eine im Vergleich nur 
halb so große Atmungsaktivität. Ungewöhnlich niedrig lag hier der Sauerstoff-
verbrauch der substratinduzierten Atmung mit N/P-Zugabe. Die CO2-Kurve hingegen 
verläuft nahezu identisch mit der am Respirometer aufgenommenen Kurve. 
Die am GC-WLD aufgenommene substratinduzierte Atmungskurve ohne N/P-Zugabe 
unterscheidet sich stark von den entsprechenden Respirometermessungen. Die log-
Phase der O2-Verbrauchskurve fand sehr viel früher statt innerhalb der ersten 50 
Stunden, während sie am Respirometer erst mit der 40. Stunde begann. Bei den Ver-
suchen am GC-WLD wurden die höchsten Atmungsaktivitäten bei Ansätzen mit 50% 
iger WHK gemessen. Hier bewirkte die Zugabe von Glukose eine deutliche Steige-
rung der Atmungsaktivität im Gegensatz zu den entsprechenden Proben am Respiro-
meter. Sowohl die CO2-Bildung als auch der Sauerstoffverbrauch zeigten den glei-
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chen Verlauf wie die substratinduzierte Atmungskurve der am GC-WLD vermesse-
nen Bodensuspensionen. Die Zugabe von N und P zur substratinduzierten Atmung 
bewirkte hier eine starke Zunahme der mikrobiellen Aktivität. 
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Abb. 3.3 :  Kumulierte Atmungskurven im Vergleich Bodensuspension – 50% WHK am Micro-
Oxymax-Respirometer und GC-WLD. 
 
Fazit: Der Vergleich zeigt, dass die gleiche Bodenprobe durch die Messung an den 
beiden verschiedenen Geräten unterschiedliche Ergebnisse liefert. Die Einstellung 
verschiedener Wassergehalte in den Ansätzen führt zu unterschiedlichen Atmungs-
kurven. Als Bodensuspension reagierte die Bodenprobe am Respirometer gut auf die 
Glukosezugabe und steigerte bei N/P-Zugabe die Aktivität um ein weiteres Drittel. 
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Am Respirometer scheint es sich um einen stark nährstofflimitierten Boden zu han-
deln, der kaum die Fähigkeit besitzt auf eine Substratzugabe mit einer Steigerung sei-
ner mikrobiellen Stoffwechselvorgänge reagieren zu können. Nach der Testaussage 
der GC-WLD Messungen wäre diese Bodenprobe zwar auch als nährstofflimitiert 
einzustufen, jedoch zeigte sie bei der substratinduzierten Atmung weitaus höhere 
Umsätze. Bei Einstellung der 50 % igen WHK hingegen wurden höhere Umsätze er-
reicht, vor allem bei der Basalatmung sind die geringeren Umsätze besser detektier-
bar. Damit scheint die Einstellung der 50 % igen WHK das bessere Testdesign darzu-
stellen, da es Nachteile der Bodensuspension ausschließt, wie dass Kohlendioxid 
nicht direkt in die Gasphase frei gesetzt und der Sauerstoffübergang nicht durch eine 
wässrige Phase erschwert wird. 
 
3.1.3 Vergleich verschiedener Inkubationsgefäße und -bedingungen im 
Kurzzeitatmungstest auf die Respirationsmessung 
Am GC-WLD wurden Kurzzeitatmungstests mit Bodensuspensionen unter verschie-
denen Versuchsbedingungen durchgeführt. Zum einen sollte die Auswirkung ver-
schiedener Gefäßvolumina getestet werden, zum anderen der Einfluss des Schüttelns 
auf die Entwicklung der mikrobiellen Atmungsaktivität. Die 250 ml-
Transfusionsflaschen, die für die Messung der Basalatmung am GC-WLD genutzt 
wurden, besitzen einen kleineren Durchmesser als die 1L-Transfusionsflaschen für 
die Messung der substratinduzierten Atmung und als die 250 ml-Duranflaschen für 
die Kurzzeitatmungsmessung am Micro-Oxymax-Respirometer. Entsprechend unter-
schiedlich sind die Suspensionsoberflächen. In dem kleineren Gasraum der 250 ml-
Transfusionsflaschen lassen sich die geringeren Gasumsätze wie bei der Basalatmung 
besser quantifizieren. Die Versuchsbedingungen für Basal- und substratinduzierte 
Atmung sind daher nicht direkt vergleichbar. In den 1L-Transfusionsflaschen kann 
über die größere Suspensionsoberfläche mehr Sauerstoff in Lösung gehen, so dass 
eine Sauerstofflimitierung seltener auftritt. Bei zusätzlichem Schütteln während der 
Inkubation wird die Sauerstoffzufuhr erhöht und dadurch eine Steigerung der mikro-
bielle Aktivität erwartet. 
Für die Untersuchung dieser Faktoren auf die mikrobielle Atmungsaktivität wurde 
die Basal- und substratinduzierte Atmung der Bodenprobe B64/7,5m in verschiede-
nen Transfusionsflaschen und unterschiedlich kombinierten Versuchsbedingungen in 
jeweils drei parallelen Bodensuspensionen getestet (Tab. 3.2). 
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Tab. 3.2 :  Kombination der verschiedenen Versuchsbedingungen für die Basalatmung und die 
substratinduzierte Atmung und die Nummer der entsprechenden Kurve in Abb. 3.4/5. 
 
Versuchsbedingung Gefäßgrö-
ße 
N/P-
Zugabe 
Schüt-
teln 
Abb.Nr.  
 250 ml   1 
 250 ml  + 2 
Basalatmung 250 ml +  3 
 250 ml + + 4 
 1000 ml  + 5 
 1000 ml + + 6 
 1000 ml   7 
Substratinduzierte Atmung  1000 ml  + 8 
(+Glukose) 1000 ml +  9 
 1000 ml + + 10 
 
In Abb. 3.4 ist der O2-Verbrauch und die CO2-Bildung der Basalatmung dieser Probe 
über einen Versuchszeitraum von 300 Tagen aufgetragen. Auffällig ist die teilweise 
große Differenz zwischen Sauerstoffverbrauch und Kohlendioxidbildung, wie sie 
auch bei anderen Versuchen auftrat. Bei den geschüttelten Ansätzen wurde entstan-
denes Kohlendioxid nicht vermehrt aus der wässrigen Phase in die Gasphase freige-
setzt. Wie erwartet fand der höchste mikrobielle Umsatz in den geschüttelten 1L-
Transfusionsflaschen statt. Die große Suspensionsoberfläche und das Schütteln för-
dern die Sauerstoffzufuhr und erhöht dadurch die Atmung. Dabei scheint der Einfluss 
der Nährstoffe mit zunehmenden Umsätzen geringer zu werden, obwohl es sich um 
eine stark nährstofflimitierte Bodenprobe handelte. Bei der Basalatmung in den klei-
nen Transfusionsflaschen blieb der Einfluss durch das Schütteln gering, da die Sus-
pensionsoberfläche offensichtlich zu klein für eine vermehrte Sauerstoffaufnahme ist. 
Abb. 3.5 stellt den O2-Verbrauch und die CO2-Bildung der substratinduzierten At-
mung mit und ohne zusätzliche Nährstoffsupplementierung dar. Wie schon bei der 
Basalatmung wurden die höchsten Umsätze bei den geschüttelten Ansätzen mit N/P-
Supplementierung erreicht. Im Gegensatz zur Basalatmung erreichten hier die CO2-
Werte ein annähernd gleiches Niveau wie die O2-Werte. Dies lässt den Schluss zu, 
dass die geringe CO2-Bildung bei der Basalatmung auf das umgesetzte Substrat zu-
rückzuführen ist. Glukose ist ein für Mikroorganismen sehr leicht umzusetzendes 
Substrat, das vollständig veratmet und als CO2 freigesetzt werden kann. Die Basalat-
mung beruht auf der Umsetzung des in der Bodenprobe primär vorhandenen Kohlen-
stoffs wie z. B. Huminstoffe. Diese meist recht großen Moleküle werden nicht voll-
ständig zu CO2 und Wasser metabolisiert, so dass stöchiometrisch mehr Sauerstoff 
verbraucht als CO2 freigesetzt wird. 
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Den niedrigsten Umsatz der substratinduzierten Atmung zeigten die geschüttelten 
Ansätze ohne N/P-Supplementierung. Ohne Schütteln wiesen die parallelen Ansätze 
eine mehr als doppelt so hohe Aktivität auf, ähnlich zu den nicht-geschüttelten mit 
N/P-Supplementierung. Als Erklärung bietet sich an, dass sich in nicht geschüttelten 
Systemen heterogene Bedingungen ausbilden, so dass verschiedene Mikroorganis-
mengruppen aktiv werden können. Die Summe dieser verschiedenen Aktivitäten führt 
zu erhöhten Umsätzen. Möglicherweise konnte bei diesen Ansätzen Glukose durch 
die Zugabe von Ammonium und Phosphat vollständig zu CO2 umgesetzt werden, 
während ohne zusätzliche Nährstoffgabe Glukose nicht vollständig veratmet wurde. 
Abb. 3.4 : Kohlendioxidproduktion (oben) und 
Sauerstoffverbrauch (unten) der Basa-
latmung unter verschiedenen Bedin-
gungen (STAWBN < 0,1).  
 
Abb. 3.5 : Kohlendioxidproduktion (oben) und 
Sauerstoffverbrauch (unten) der substrat-
induzierten Atmung unter verschiedenen 
Bedingungen (STAWBN < 0,1). 
 
(1L = 1L-Flaschen,            +S = geschüttelt) 
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Fazit: Die Wahl der Gefäßart und –größe und das Schütteln während der Inkubation 
haben großen Einfluss auf die mikrobielle Atmungsaktivität und damit die Bewertung 
des mikrobiellen Potentials und die Nährstofflimitierung einer Bodenprobe. Für die 
Langzeitatmungstests wird die Einstellung der 50 % igen WHK einer Bodenprobe in 
großen Gefäßen empfohlen, um die bei der Bodensuspension auftretenden Schwie-
rigkeiten bei der Erfassung der Atmungsgasumsätze zu umgehen und sich das mikro-
bielle Potential einer Bodenprobe optimal entfalten kann. 
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3.2  Kurzzeitatmungstests mit Bodenproben  
3.2.1 Kurzzeitatmungstests mit Bodenproben gemessen am Micro-
Oxymax-Respirometer 
Wie gezeigt eignen sich Kurzzeitatmungstests zur Beurteilung der Bodenqualität und 
des Vorliegens von Nährstofflimitierungen (Wilke et al., 2001). Inwieweit sie auch 
zur Testung und Ermittlung des ökotoxikologischen Potentials von Böden und Bo-
denmaterialien erlaubt, sollte der Einsatz unterschiedlich belasteter Bodenproben zei-
gen. Das Ausschließen von Nährstofflimitierungen ist eine wichtige Vorraussetzung 
zur ökotoxikologischen Bewertung der Lebensraumfunktion, da eine Limitierung 
ähnliche Auswirkungen haben kann wie toxische Effekte durch Schadstoffe. Die am 
MO-Respirometer gemessene mikrobielle Bodenatmung kann entweder über die ku-
mulierten Umsätze wie in den vorangegangenen Kapitel geschehen oder über die 
Umsatzraten ausgewertet werden.  
Neun Bodenproben aus sechs Brunnen (B64/6m und 7,5m, B65/4,5m und 5,5m, 
B66/8m, B67/2,5m, B69/4m, B70/4,5m und 6,5m) mit unterschiedlicher Struktur und 
Kontamination wurden in Kurzzeitatmungstests am Micro-Oxymax-Respirometer 
eingesetzt wie in Kapitel 2.2.1.1 beschrieben. Zum einen sollten die einzelnen Bo-
denproben auf eine eventuell vorliegende Nährstoff- bzw. Substratlimitierung hin ge-
testet werden, zum anderen eine von unterschiedlichen Kontaminationen ausgehende 
Hemmung oder Förderung der mikrobiellen Atmungsvorgänge. Es wurden kiesige 
und lehmige Böden eingesetzt. Weiterhin unterschieden sich die Proben in ihrem 
Wassergehaltes und dem Gehaltes an organisch C sowie in ihrer Herkunft aus der ge-
sättigten oder ungesättigten Bodenzone. Art und Ausmaß der Belastung waren sehr 
unterschiedlich. Als Referenzprobe für einen unbelasteten Brunnen sollte die Probe 
B69 aus 4m Tiefe dienen bei der weder eine BTEX noch eine PAK-Belastung festge-
stellt wurde. Die Proben aus B70 waren lehmig und stammten aus dem ungesättigten 
und gesättigten Bereich mit einer mittleren (40 mg/kg TS) und einer hohen (> 100 
mg/kg TS) PAK-Belastung. Die Proben aus B65 besaßen eine hohe BTEX-Belastung. 
Eine stammte aus dem gesättigten Bereich, die andere aus dem Gipskeuper (6,5 m). 
Diese besaß einen sehr hohen Anteil anorganisch C. Eine weitere Gipskeuperprobe 
aus B66 (8 m) wies eine mittlere BTEX- (10 - 40 mg/kg TS) und PAK-Belastung (20 
mg/kg TS) auf. Eine extrem hoch belastete Probe stammte aus der ungesättigten Zone 
von B67 (2,5 m). Die BTEX-Belastung lag über 1 g/kg TS und die PAK-Belastung 
bei bis zu 330 mg/kg TS. Diese Belastung begründete offensichtlich den hohen Ge-
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halt an organischen Kohlenstoff, da der Trockengewichtsanteil der Probe gering war. 
Die Bodenproben aus B64 waren kaum mit BTEX, dafür aber stark mit PAK belastet. 
Die kiesige Probe aus dem gesättigten Bereich hatte einen Glühverlustanteil von nur 
0,8 %. 
Basalatmung 
Die Basalatmung einer Bodenprobe beruht auf der mikrobiellen Umsetzung des pri-
mär vorhandenen organischen Kohlenstoffs, wie er z. B. in Huminstoffen gebunden 
vorliegt. Eine erhöhte Basalatmung zeigt das Vorliegen abbaubarer, organischer Sub-
stanzen an und weist auf die mikrobiologische Kapazität eines Bodens hin. Die 
höchste Basalatmung bei den Kurzzeitatmungstests am MO-Respirometer zeigte die 
Bodenprobe B65/4,5m, auch bezogen auf den organischen Kohlenstoffanteil (Abb. 
7.1 und 7.2, Anhang). Die Gipskeuperprobe aus B65 (5,5m Tiefe) besaß ebenfalls 
eine hohe Basalatmung, verursacht durch den hohen Gehalt an organisch C (11,6 %). 
Eine sehr hohe Aktivität entwickelte sich auch in der stark BTEX belasteten Probe 
B67/2,5m, die sich durch die Zugabe von Nährstoffen weiter steigern ließ. Ein Boden 
der trotz hohem Glühverlustanteil eine nur geringe Aktivität besaß, war die Probe aus 
dem Gipskeuper von B66 (8 m Tiefe). Die geringste Atmungsaktivität wurden in den 
überwiegend kiesigen Proben aus der ungesättigten Bodenzone der Brunnen 64 und 
70 gemessen. Sie waren teilweise sehr stark mit PAK belastet (B70/4,5m bis 200 
mg/kg TS). Der Anteil an organischen Kohlenstoff war aufgrund der kiesigen Boden-
beschaffenheit gering. Die CO2-Konzentration bei der Probe B64/7,5m war nach 120 
Stunden stark reduziert, wohingegen sich die O2-Verbrauch zu diesem Zeitpunkt im 
Vergleich zum 72 h Wert verdoppelt hatte. Dies sind eindeutige Hinweise auf nitrifi-
zierende Prozesse, die sich durch die Zugabe von Nährstoffen noch verstärkten. In 
der Probe B70/4,5m scheint Nitrifikation noch stärker stattgefunden zu haben, da 
nach 120 h CO2 nicht mehr zu messen war. Erst nach der Zugabe von N und P zeigte 
die unbelastete, kiesige Referenzprobe B69/4m aus dem gesättigten Bereich nitrifizie-
rende Aktivitäten, folglich war diese Probe stark N-limitiert. Diese drei Proben besa-
ßen nur einen geringen organischen Kohlenstoffanteil, wodurch heterotrophe 
Mikroorganismengruppen möglicherweise nicht imstande waren eine Population auf-
zubauen. Die hohen Gehalte an PAK in B64/7,5m und B70/4,5m wirkten weder för-
dernd noch hemmend auf die Entwicklung der mikrobiologischen Aktivität. Insofern 
müssen auch die Nitrifikanten zumindest in Hinsicht auf einer Tolerierung so hoher 
Schadstoffgehalte adaptiert gewesen sein.  
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Durch die Supplementierung der Bodenproben mit Nährstoffen stieg die Basalatmung 
in vielen Proben stark an, so dass das Ausmaß der Nährstofflimitierung in den einzel-
nen Bodenproben deutlich wurde. Zur Bewertung der Nährstofflimitierung einer Bo-
denprobe erwies sich der aus den kumulierten Gasumsätzen der Basalatmung ermit-
telte Limitierungsquotient als weniger geeignet, da die Divergenz der berechneten 
Werte sowohl für die CO2- und O2-Werte als für die 72 h und 120 h Werte berechne-
ten sehr groß war. Eine Quantifizierung der Nährstofflimitierung fand über die aus 
der maximalen Gasumsatzrate der substratinduzierten Atmung ermittelten Limitie-
rungsquotienten statt (Tab. 3.3). 
Substratinduzierte Atmung 
Durch die Zugabe eines leichtverwertbaren Substrates wie Glukose wird das mikro-
bielle Potential einer Bodenprobe getestet werden, darauf mit einer Steigerung der 
mikrobiellen Stoffwechselaktivitäten zu reagieren. Im folgenden werden die Umsatz-
raten der substratinduzierten Atmung der verschiedenen Bodenproben miteinander 
verglichen. Die Umsatzrate entspricht der ersten Ableitung der kumulierten Umsätze 
und gibt den entsprechenden Umsatz zwischen zwei aufeinanderfolgenden Mess-
punkten an. Dadurch kann die Stoffwechselkinetik der Atmung ermittelt und die Re-
aktion der Mikroorganismen auf das Substrat, in diesem Fall Glukose, in ihrer zeitli-
chen Abfolge als Auswertungskriterium verwendet werden.  
Die Interpretation der Ergebnisse der substratinduzierten Atmung ist aufgrund der 
höheren Umsätze eindeutiger als bei der Basalatmung. Die maximale Gasumsatzrate, 
die Dauer bis zum Erreichen der maximalen Umsatzrate und die maximale Steigung 
der logarithmischen Wachstumsphase sowie die aus der substratinduzierten Atmungs-
raten ermittelten Limitierungsquotienten sind die Merkmale nach denen das mikro-
bielle Potential einer Bodenprobe einschätzbar wird. 
Analog zur Basalatmung zeigten B65/4,5m und B67/2,5m nach Glukosezugabe die 
höchsten Umsatzraten, gefolgt von der Gipskeuperprobe B65/5,5m (Abb. 3.6). Die 
substratinduzierten Atmungsaktivitäten der beiden Proben aus B70 sind sehr ähnlich 
und nicht erhöht wie bei den mit BTEX-belasteten Proben, was darauf hinweist, dass 
die PAK nicht als C-Quelle genutzt werden konnte. Die Probe aus dem ungesättigten 
Bereich brauchte ohne N/P-Zudosierung wesentlich länger bis zum Erreichen der 
maximalen Gasumsatzrate und ist folglich stark nährstofflimitiert. Möglicherweise 
hemmte die extrem hohe PAK-Konzentration die mikrobiellen Aktivitäten und ver-
längerte dadurch die log-Phase.  
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Abb. 3.6: Maximale Umsatzraten für Sauerstoff und Kohlendioxid der substratinduzierten, 
mikrobiellen Bodenatmung.  
 
Die niedrigsten Umsätze wurden bei der kiesigen Bodenprobe B64/7,5m, der 
Gipskeuperprobe B66/8m und der unbelasteten, kiesigen Probe B69/4m gemessen, 
die auch eine niedrige Basalatmung aufwiesen. Die Proben B64/7,5m und B66/8m 
brauchten über 100 Stunden bis zum Erreichen der maximalen Umsatzrate. Auch 
nach der Zugabe von Nährstoffen zur substratinduzierten Atmung blieben die Umsät-
ze gering. Bei B65/4,5m und B67/2,5m wurden die Umsatzraten der substratinduzier-
ten Atmung durch die Zugabe von Nährstoffen weiter gesteigert. Somit lag auch hier 
eine geringfügige Nährstofflimitierung vor. Alle Bodenproben erreichten nach der 
Nährstoffzudosierung ihre maximalen Gasumsatzraten innerhalb von 60 Stunden, die 
Probe B67/2,5m schon innerhalb von 20 Stunden.  
Die unbelastete Referenzprobe B69/4m war sehr stark nährstofflimitiert. Durch die 
Zugabe von Nährstoffen erreichte die substratinduzierte Atmung dieser Probe ebenso 
hohe Umsätze wie B65/5,5m, jedoch dauerte es bis zum Erreichen des Peakmaxi-
mums 60 Stunden. Hier lag also keine Toxizität wie sie bei B64/7,5m und B66/8m 
vermutet wird vor, sondern eine starke Nährstofflimitierung. 
Gleich hohe Aktivitäten wie in B65/4,5m und B67/2,5m wurden bei der substratindu-
zierten Atmung mit N/P der Probe B64/6m gefunden. Diese Probe ist somit ein Bei-
spiel für eine sowohl sehr stark nährstoff- als auch substratlimitierte Bodenprobe. 
Wie bei Probe B70/4,5m konnte der hohe PAK-Gehalt nicht für mikrobielle Umsätze 
genutzt werden. Möglicherweise sind die niedrigen Aktivitäten auf eine Hemmung 
durch die PAK zurückzuführen. Dies zeigt, dass Nährstofflimitierung ähnliche Aus-
wirkungen haben kann wie Toxizität. Jedoch kann die Limitierung aufgehoben wer-
den, toxische Effekte nicht vollständig. 
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Nach Güttes (2001) ist die Aussagekraft der maximalen Gasumsatzrate für eine toxi-
kologische Bewertung von Bodenproben kaum geeignet, vielmehr gibt sie Auskunft 
über die Fähigkeit eines Bodens, auf eine Substratzudosierung mit einer Steigerung 
der mikrobiellen Aktivität zu reagieren. Wenn ein Mindestumsatz unterschritten wird, 
ist von einer besonders starken Beeinträchtigung der mikrobiellen Lebensraumfunk-
tion auszugehen. Als Mindestumsatz wurden von Güttes folgende Schwellenwerte für 
Oberböden vorgeschlagen: 
 
Maximale O2-Verbrauchsrate 0,109 mmol O2/(100 g TS * h) 
Maximale CO2-Produktionsrate 0,130 mmol O2/(100 g TS * h) 
 
Diese maximalen Umsatzraten wurden in den Kurzzeitatmungstests mit den Boden-
proben B64/7,5m, B66/8m, B69/4m und B70/6,5m nicht erreicht, so dass diese Bo-
denproben als mikrobiell inaktiver einzustufen sind. 
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Abb. 3.7:  Maximale Steigung der Sauerstoff- und Kohlendioxidumsatzrate. 
 
Ergänzend zur Kinetik der Umsatzrate können auch die kumulierten Umsätze in Form 
einer Endpunktmessung in der Auswertung berücksichtigt werden. Von Güttes wur-
den zwei Zeitpunkte gewählt: 72 h nach Versuchsbeginn war die Umsatzrate unkon-
taminierter Bodenproben auf ein niedriges Niveau abgefallen und der kumulierte 
Umsatz stieg mit einem näherungsweise konstanten Faktor an, d. h. die Umsatzrate ist 
konstant bzw. sinkt leicht ab. Da er bei kontaminierten Böden eine verlängerte lag-
Phase beobachtete und ein Großteil des Glukoseabbaus erst nach 72 h stattfand, be-
zog er den kumulierten Umsatz nach 120 h in die Auswertung mit ein. Wenn folgen-
de Schwellenwerte zu diesen Zeitpunkten nicht erreicht werden, sind nach Güttes bei 
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Oberböden die Lebensraumfunktion des Bodens beeinträchtigt und die Möglichkeit 
einer biologischen Sanierung fraglich:  
 
Kumulierter O2-Verbrauch 72 h 3,13 mmol O2/(100g TS * 72 h) 
 120 h 4,69 mmol O2/(100g TS * 120 h) 
Kumulierte CO2-Produktion 72 h 3,26 mmol CO2/(100g TS * 72 h) 
 120 h 4,35 mmol CO2/(100g TS * 120 h) 
 
Diese Werte wurden in Kurzzeitatmungstests mit den Proben B66/8m und B70/4,5m 
nicht erreicht. Die CO2-Werte der Probe B70/6,5m lagen etwas höher, die Sauer-
stoffwerte erreichten diese Werte nur knapp (Abb. 7.3 und 7.4, Anhang).  
Für die toxikologische Bewertung und die Auswirkung organischer Schadstoffe auf 
die Bodenatmung, empfiehlt Güttes (2001) den Zeitraum bis zum Erreichen der ma-
ximalen Umsatzrate als ökotoxikologische Kriterium für eine Bodenprobe. Er geht 
zunächst davon aus, dass sich Kontaminationen negativ auf die Fähigkeit der Mikro-
organismen auswirken, innerhalb von 20 h bis 30 h auf die Zugabe von Glukose mit 
verstärktem Wachstum zu reagieren. Er schlägt einen Schwellenwert von 40 h bis 
zum Erreichen der maximalen Umsatzrate für Sauerstoff und Kohlendioxid vor, bei 
dessen Überschreitung von einer Beeinträchtigung der Lebensraumfunktion auszuge-
hen ist. Wilke et al. (2001) postulierten einen Schwellenwert von 50 Stunden. Wei-
terhin fand Güttes bei seinen Untersuchungen, dass bei einer mit organischen Schad-
stoffen kontaminierten Oberbodenprobe durch die Zudosierung von Ammonium eine 
signifikante Verkürzung des Zeitraumes bis zum Erreichen der maximalen Umsatzra-
te der substratinduzierten Atmung hervorgerufen werden konnte. Bei unkontaminier-
ten Böden war dies nicht zu beobachten. Dieses Phänomen konnte bei den hier getes-
teten Böden generell nicht immer bestätigt werden. Bei den Bodenproben B64/6m 
und B66/8m reduzierte sich der Zeitraum von über 100 Stunden durch die Zudosie-
rung von Ammonium und Phosphat zwar signifikant, jedoch nicht unter den Schwel-
lenwert von 40 h. Sie gelten somit als beeinträchtigt in ihrer Lebensraumfunktion 
(Abb. 3.8). 
Bei der am stärksten belasteten Bodenprobe B67/2,5m hingegen zeigte sich der kür-
zeste Zeitraum bis zum Erreichen der maximalen Umsatzrate (ca. 20 h). Dieser ließ 
sich durch die Zugabe von Ammonium und Phosphat nicht signifikant verkürzen. 
Dieser Boden würde also anhand dieses Merkmals nicht als organisch belastet einge-
stuft, allerdings ist er wie die anderen Daten zeigen, auch nicht in seiner Lebensraum-
funktion beeinträchtigt. Vielleicht ist der Umstand, dass diese Bodenprobe nur gering 
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nährstofflimitiert war für dieses abweichende Verhalten verantwortlich. Möglicher-
weise findet eine Verlängerung der lag-Phase nur bei einer gleichzeitigen starken 
Nährstofflimitierung des kontaminierten Bodens statt, die den Aufbau einer (adaptier-
ten) Mikroorganismenpopulation behindert. 
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Abb. 3.8: Zeitraum vom Versuchsbeginn bis zum Erreichen der maximalen Umsatzrate des 
Sauerstoffverbrauchs und der Kohlendioxidproduktion. 
 
Die Limitierungsquotienten (LQ) geben Aufschluss über das Ausmaß einer Nähr-
stofflimitierung. Hemmende bzw. fördernde Effekte von Nährstoffzudosierungen 
können damit quantifiziert werden. Ein negativer Limitierungsquotient bedeutet eine 
Hemmung durch die zugegebenen Nährstoffe, liegt der Wert bei Null liegt kein Ef-
fekt vor und bei Werten über Null ist von einer Förderung des mikrobiellen Stoff-
wechsels aufgrund der Nährstoffzugabe auszugehen (Definition und Berechnung s. 
2.2.1.1). Wird der LQ aus den substratinduzierten Atmungsraten berechnet, kann die 
Intensität einer Nährstofflimitierung aufgrund der höheren Umsätze besser eingestuft 
werden als wenn er aus den kumulierten Umsätzen der Basalatmung ermittelt werden 
muss. Demnach verursachte die Nährstoffzugabe bei allen getesteten Bodenproben 
eine Förderung der mikrobiellen Stoffwechselumsätze. Bei den aktivsten Proben lag 
nur eine äußerst geringe Limitierung vor, bei den kiesigen Proben B64/7,5m und 
B69/4m (unbelastet) die größte (Tab. 3.3). 
 
Fazit: Aufgrund der gewonnenen Parameter wie der maximalen Gasumsatzrate, der 
Dauer bis zum Erreichen der maximalen Gasumsatzrate, der maximalen Steigung der 
log-Phase, dem Vergleich der kumulierten Umsätze nach 72 h und 120 h sowie der 
Ermittlung von Limitierungsquotienten lässt sich bei den am Micro-Oxymax Respiro-
meter durchgeführten Kurzzeitatmungstests das mikrobielle Potential einer Boden-
probe hinsichtlich Basalatmung, Substrat- und Nährstofflimitierung, Toxizität und 
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biologischer Sanierbarkeit umfassend charakterisieren. Teilweise sind die von Güttes 
für Oberböden gefundenen Schwellenwerte auch auf diese kontaminierten Unterbö-
den übertragbar. Besonders der Zeitraum bis zum Erreichen der maximalen Gasum-
satzrate wird als aussagekräftiges Merkmal für das mikrobielle Potential einer Bo-
denprobe angesehen. 
Nach den von Güttes (2001) vorgeschlagenen Schwellenwerten müssten die meisten 
Bodenproben auch die als unbelastet geltende B69/4m als toxisch und biologisch 
nicht sanierbar eingestuft werden. Bei den stark belasteten Proben aus B65 und B67 
muss eine adaptierte Mikroflora vorhanden sein, die hohe Schadstoffkonzentrationen 
nicht nur toleriert, sondern sie offensichtlich als Kohlenstoffquelle nutzen und abbau-
en kann.  
 
Tab. 3.3: Limitierungsquotienten LQ für die Sauerstoff- und Kohlendioxidumsatzraten der 
substratinduzierten Atmung (aufgetragen mit zunehmender Limitierung). 
 
 Probe   Bewertung 
B65 4,5m CO2 0,42  
  O2 0,43 Kaum 
B65 5,5m CO2 0,46 limitiert 
  O2 0,41  
B67 2,5m CO2 0,7  
  O2 0,58  
B66 8m CO2 2,63  
  O2 2,56  
B70 6,5m CO2 1,94 limitiert 
  O2 4,26  
B70 4,5m CO2 2,63  
  O2 4,92  
B64 6m CO2 3,75  
  O2 7  
B64 7,5m CO2 17  
  O2 18,2 Stark 
B69 4m CO2 41,5 limitiert 
  O2 25  
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3.2.2  Kurzzeitatmungstests mit Bodenproben gemessen am GC-WLD 
Die Bodenproben B67/5m, B70/5,5m, B66/4m und 5m, unterschiedlich in Boden-
struktur und Kontamination (Tab. 7.1, Anhang), wurden in Kurzzeitatmungstests, die 
am GC-WLD durchgeführt wurden. Wie schon in Kapitel 3.1.2 dargestellt, liegt der 
Nachteil dieses Verfahren vor allem in der geringeren Messempfindlichkeit des GC-
WLD gegenüber Kohlendioxid. Die CO2-Werte liegen um ein Vielfaches niedriger 
als bei Messungen am Micro-Oxymax-Respirometer. Die CO2-Atmungskurven könn-
ten zu anderen Aussagen hinsichtlich der mikrobiellen Aktivität eines Bodens führen 
als die Interpretation der O2-Werte. Der O2-Parameter ist daher der aussagekräftigere 
Parameter, wie es auch Güttes (2001) in seinen Untersuchungen feststellte. Allerdings 
verfälscht während der Beprobung in die Flaschen eindringender Sauerstoff die O2-
Bilanzen geringfügig. Die Ermittlung weiterer Merkmale wie der maximalen Stei-
gung der Wachstumsphase und die Berechnung von Limitierungsquotienten soll zu 
einer Einschätzung des mikrobiellen Potentials einer Probe oder über eine eventuelle 
Hemmung durch die Kontamination führen. Beginn und Steigung der log-Phase sind 
ein indirektes Maß für das Wachstum einer Mikroorganismenpopulation. Diese Pa-
rameter sind aus Atmungsraten eindeutig ableitbar. Bei den am GC-WLD durchge-
führten Kurzzeitatmungstests müssen sie aus den kumulierten Atmungskurven be-
stimmt werden, da eine Aufnahme der Atmungsraten durch die manuelle Beprobung 
am GC-WLD nicht möglich ist. Daher ist im weiteren zu klären, inwieweit die am 
GC-WLD gewonnenen Ergebnisse aussagekräftig sind. In Kapitel 3.1.2 wurde die 
aus den kumulierten Werten ermittelte maximale Steigung am MO und am GC-WLD 
verglichen. Dabei zeigte sich, dass die aus den kumulierten Werten am GC-WLD er-
mittelte Steigung zwar als Merkmal für die Intensität mikrobiellen Wachstums an-
wendbar ist, aber die numerischen Werte nicht mit den am Respirometer ermittelten 
maximalen Steigungen der Atmungsraten direkt vergleichbar sind. Somit lassen sich 
die von Güttes aufgestellten Schwellenwerte nicht übertragen, sondern können nur als 
Orientierung für eine Einstufung dienen. 
Basalatmung 
Die höchste Basalatmung der am GC-WLD durchgeführten Kurzzeitatmungstests 
zeigten die Bodenproben aus den stark kontaminierten Brunnen B66/4m und B67/5m, 
wie schon bei den Respirometertests festgestellt wurde (Abb. 3.9). B66/4m war vor 
allem mit PAK belastet, B67/5m hochgradig mit BTEX. Bezogen auf den organi-
schen C-Gehalt hatte B66/5m die höchste Atmungsaktivität, da es sich um einen kie-
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sigen Boden handelte, der sowohl mit PAK als auch mit BTEX stark belastet war 
(Abb. 7.5, Anhang). Die niedrigste Basalatmung fand sich bei der Probe B70/5,5m, 
ähnlich wie bei den Tests am Respirometer mit der Probe aus 4,5m Tiefe. Nach der 
Zugabe von N und P stiegen die Basalatmungsaktivität aller Proben auf ein ähnliches 
Niveau an. B66/4m und B67/5m zeigten den stärksten O2-Verbrauch sowie B66/5m, 
bezogen auf den organischen Kohlenstoffanteil (Abb. 7.6, Anhang). Der Vergleich 
der Basalatmung mit und ohne Nährstoffzugabe zeigt die unterschiedlichen Ausmaße 
der Nährstofflimitierungen der einzelnen Bodenproben. Die Probe B70/5,5m hatte 
nach der N/P-Zudosierung einen hohen O2-Verbrauch und war demnach stark nähr-
stofflimitiert. 
Die Quantifizierung der Nährstofflimitierung ist am besten über die Berechnung des 
Sauerstoff-Limitierungsquotienten der substratinduzierten Atmung vorzunehmen, wie 
schon bei den Atmungstests am Micro-Oxymax-Respirometer befunden wurde. Des-
halb bleiben die Limitierungsquotienten aus den kumulierten Basalatmungsmessun-
gen unberücksichtigt.  
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Abb. 3.10:  Basalatmung (kumulierter Sauerstoffverbrauch) nach 72 h und 120 h, links ohne zu-
sätzliche Nährstoffzugabe, rechts mit zusätzlicher Nährstoffzugabe. 
 
Substratinduzierte Atmung 
Für den Verlauf der substratinduzierten Atmung ist vor allem der Vergleich der 72 h- 
und 120 h-Werte interessant, wodurch indirekt die Steigung der exponentiellen 
Wachstumsphase zum Ausdruck kommt. Nach 72 Stunden liegen die Sauerstoff-
verbrauchs-Werte der aktiveren Böden etwa gleich hoch, erst die Sauerstoff-
verbrauchswerte nach 120 Stunden lassen signifikante Unterschiede erkennen (Abb. 
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3.11). B67/5m hatte nach 120 h den höchsten O2-Verbrauch und die größte Steigung. 
Das geringste Potential auf eine Substratzugabe mit einer Steigerung der mikrobiellen 
Stoffwechselumsätze zu reagieren, zeigte die kiesige Probe B66/5m, welche die 
höchste auf den organisch C-Gehalt bezogene Basalatmung besaß, sowie die lehmige 
Probe B70/5,5m, die schon eine niedrige Basalatmung hatte (Abb. 3.11). 
Die schon im vorangegangenen Kapitel vorgestellten Schwellenwerte für den kumu-
lierten O2-Verbrauch und die CO2-Produktion nach 72 h und 120 h von Güttes 
(2001) beruhen auf Respirometermessungen von Oberböden und sind daher nicht di-
rekt auf diese am GC-WLD durchgeführten Messungen übertragbar. Sie können je-
doch für eine Einschätzung herangezogen werden und Tendenzen aufzeigen. Auf-
grund der zuvor geschilderten Problematik bezüglich der CO2-Detektion am GC-
WLD, ist es nicht sinnvoll den Schwellenwert für die Kohlendioxidproduktion auf 
die CO2-Messungen am GC-WLD anzuwenden. Da die Werte niedriger liegen als am 
Respirometer würden B66/5m und B70/6,5m darunter fallen. Berücksichtigt man nur 
die Sauerstoffverbrauchswerte, unterschreitet zu diesem Zeitpunkt von 72 h keine 
Bodenprobe diesen Mindestumsatz. Daher scheint hier keine Beeinträchtigung der 
Lebensraumfunktion vorzuliegen. Wenn außerdem die Schwellenwerte für 120 h 
nicht erreicht würden, wäre von einer Kontamination mit stark toxischer Wirkung 
auszugehen, die eine biologische Bodensanierung erschweren würde. Eine eindeutige 
Beeinträchtigung scheint demnach bei B66/5m vorzuliegen. Der Schwellenwert für 
den O2-Verbrauch bei 120 h wurde nur knapp erreicht und die Umsätze blieben hinter 
den der anderen Proben zurück. Bei dieser Probe wäre demzufolge eine biologische 
Sanierung nur eingeschränkt möglich. 
Die Ermittlung der maximalen Steigung sowie die genaue zeitliche Bestimmung der 
lag- und log Phase der kumulierten substratinduzierten Atmungskurven ist bei den am 
GC-WLD durchgeführten Atmungstests schwierig. Die manuelle Beprobung bringt 
gewisse Ungenauigkeiten mit sich wie die nicht durchgehende Probennahme und das 
Eindringen von Sauerstoff während der Beprobung. Die Ergebnisse der Vergleichs-
untersuchungen der am Respirometer und am GC-WLD durchgeführten Kurzzeitat-
mungstests zeigten, dass die maximale Steigung der am GC-WLD gemessenen sub-
stratinduzierten Atmung nur eingeschränkt aussagekräftig ist. Auffällig bei diesen 
Versuchen ist, dass die aus den O2-Atmungskurven ermittelte maximale Steigung bei 
B66/4m und B67/5m sowohl mit als auch ohne Nährstoffzugabe sehr viel höher liegt 
als die der anderen Proben und den aus den O2-Atmungskurven ermittelten Steigun-
gen (Abb. 3.12). Dies könnte ein Hinweis auf die Verwertung der leichtflüchtigen 
Kohlenwasserstoffen sein, da bei den vorwiegend mit PAK belasteten Bodenproben 
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diese Differenz geringer ausfällt. Bei Güttes (2001) zeigten unkontaminierte Oberbö-
den eine stärkere Steigung der log-Phase als kontaminierte. Allerdings waren die Un-
terschiede bei den unkontaminierten Oberböden untereinander so beträchtlich, dass 
eine Beurteilung der maximalen Steigung nur eingeschränkt möglich war. Unkonta-
minierte Oberböden zeigten unter günstigen Bedingungen einen exponentiellen An-
stieg. 
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Abb. 3.11: Substratinduzierte Atmung (Sauerstoffverbrauch) nach 72 h und 120 h, links ohne 
zusätzliche Nährstoffzugabe, rechts mit zusätzlicher Nährstoffzugabe. 
 
Kontaminierte Oberböden hingegen wiesen häufig ein nicht exponentielles Wachs-
tum auf, wodurch eine Bestimmung der Steigung der log-Phase nicht möglich war. 
Dieses Ergebnis wird durch die stark BTEX belastete Bodenprobe B67/5m nicht un-
terstützt. Es wird vermutet, dass die Art der Belastung dafür verantwortlich ist: Bei 
einer leicht verwertbaren Kontamination wie sie bei B67/5m in Form von BTEX vor-
lag, wird bei der Existenz einer adaptierten Mikroflora die Atmungsaktivität gestei-
gert, bei schwerer abbaubaren Schadstoffen wie PAK oder TNT hingegen wirkt die 
Kontamination nicht fördernd, sondern teilweise sogar hemmend, so dass sich keine 
exponentielle Wachstumsphase ausbilden kann, wie es bei B66/5m vermutlich der 
Fall war. Auch das Ausmaß der Nährstofflimitierung scheint dabei eine entscheiden-
de Rolle zu spielen. Durch die Zugabe von Nährstoffen kann die Hemmung vermin-
dert und teilweise sogar aufgehoben werden, wie die sehr viel stärkere Steigung der 
Sauerstoffsverbrauchkurve der Probe B66/5m nach der Nährstoffzugabe zeigt (Abb. 
3.12). 
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Abb. 3.12:  Maximale Steigung der kumulierten substratinduzierten Atmungskurven,  
links ohne Nährstoffzugabe, rechts mit Nährstoffzugabe. 
Wie bei der Basalatmung stiegen nach Zugabe der Nährstoffe N und P auch bei der 
substratinduzierten Atmung die Werte aller Proben auf ein ähnliches Niveau an. Der 
Vergleich der Umsätze mit und ohne Nährstoffzudosierung zeigt eine deutliche Nähr-
stofflimitierung einzelner Bodenproben. Alle Limitierungsquotienten sind in Tab. 3.4 
nach zunehmender Limitierung aufgeführt. Zwar sind die LQ aus den O2- und CO2-
Werte sowie aus den 72 h und 120 h-Werten ermittelten nicht immer deckungsgleich, 
es lässt sich aber eine klare Einteilung in kaum limitierte und stark limitierte Boden-
proben vornehmen. B70/6,5m nimmt eine Zwischenstellung ein. Die Limitierung in 
dieser Bodenprobe schränkt die mikrobiellen Stoffwechselvorgänge nicht vollständig 
ein.  
 
Fazit: Die Kurzzeitatmungstests, die am GC-WLD durchgeführt wurden, sind hin-
sichtlich der Sauerstoff- und Kohlendioxidbestimmung ungenauer als am Micro-
Oxymax-Respirometer. Eine Einschätzung der mikrobiologischen Aktivität und dem 
Vorliegen einer Nährstofflimitierung ist schwieriger, jedoch unter Einbeziehung aller 
gewonnenen Daten möglich. Steigung und Höhe der kumulierten Umsätze zeigen be-
sonders aktive Böden an und die Ermittlung von Limitierungsquotienten aus den ku-
mulierten Umsätzen sowie eine Quantifizierung der Nährstofflimitierung ist möglich. 
Eine Beeinträchtigung der Lebensraumfunktion bei einer Bodenprobe ist einge-
schränkt feststellbar. 
 
Ergebnisse 
 
72 
Tab. 3.4 : Limitierungsquotienten LQ ermittelt aus den kumulierten Sauerstoff- und Kohlendi-
oxidumsätzen bei 72h und 120h der substratinduzierten Atmung  
(aufgetragen mit zunehmender Limitierung). 
 
Probe   72h 120h Bewertung 
B67 5m CO2 0,26 0,12  
  O2 0,26 0,08 Kaum 
B66 4m CO2 0,28 0,16 limitiert 
  O2 0,38 0,31  
B66 5m CO2 4,36 0,46  
  O2 0,33 0,48 Stärker 
B70 5,5m CO2 4,57 2,13 limitiert 
  O2 0,19 0,60  
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3.3 Langzeitatmungstests 
3.3.1 Langzeitatmungstests mit Grundwasserproben unter                     
verschiedenen Redoxbedingungen 
Vier Grundwasserproben aus den Brunnen 65, 66, 67 und 68 wurden in Langzeitat-
mungstests auf ihre mikrobielle Atmungsaktivität und Abbaukapazität unter ver-
schiedenen Redoxbedingungen hin in Batch-Versuchen untersucht (s. 2.2.2). Die 
Grundwasserproben waren unterschiedlich in der Art und dem Ausmaß ihrer Konta-
mination (Tab. 7.5, Anhang). Das Grundwasser aus B68 enthielt Teeröl in Phase und 
daher die höchste Konzentration an Schadstoffen. Auch das Grundwasser aus B67 
zeigte bei den analytischen Untersuchungen ein breites Schadstoffspektrum. Das 
Grundwasser aus B65 war stärker mit BTEX, das aus B66 stärker mit PAK belastet. 
Diese Laboruntersuchungen sollten die Frage beantworten, inwieweit es möglich ist 
durch den Einsatz reiner Grundwasserproben ohne Bodeninoculum und weitere Auf-
wuchsfläche für Mikroorganismen, das mikrobielle Potential unter verschiedenen 
Redoxbedingungen im Aquifer abzuschätzen. Es wurden jeweils drei Parallelen mit 
einer abiotischen Kontrolle angesetzt: Die drei Ansätze mit Sauerstoff als Elektrone-
nendakzeptor wurden A, B, C bezeichnet, mit Nitrat D, E, F und mit Sulfat G, H, I.  
Brunnen 68 
Der Boden aus Brunnen 68 war nur schwach belastet, jedoch wurde bei der Grund-
wasserprobennahme ein unterirdischer Teersee angestochen und Teer in Phase 
schwamm auf der entnommenen Grundwasserprobe. Entsprechend hoch war die 
Schadstoffbelastung und auch die Ökotoxizität (Tab. 7.4, Anhang). Es konnten keine 
aeroben oder anoxischen Mikroorganismen festgestellt werden. Aufgrund dieser An-
fangsparameter wurde keine mikrobielle Aktivität in den Langzeitversuchen mit die-
sem Grundwasser erwartet. Jedoch, wie Abb. 3.13 zeigt, war dieses Grundwasser in 
den Langzeitatmungstests das aktivste und erreichte einen O2-Verbrauch 
(3mmol/100ml) wie er bei aktiven Bodenproben gefunden wurde. O2 musste wö-
chentlich nachdosiert werden, um den Abbau nicht zu limitieren, Ammonium wurde 
in größeren Mengen verbraucht. Der pH-Wert in den Ansätzen sank durch die Bil-
dung von organischen Säuren, die mittels HPLC-FLD-Messung (Abb. 7.7 Anhang) 
nachgewiesen werden konnten, stark ab (Tab. 3.5). Beim Vergleich der Retentions-
zeiten, den UV- und FLD-Spektra mit Referenzsubstanzen konnten substituierte 
Naphthaline und einige Methylbenzoesäuren identifiziert werden. Die GC-MS-
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Chromatogramme belegen außerdem die Umsetzung weiterer Schadstoffe wie Benzo-
furan und alkylierten Benzenen. Von den in hohen Konzentrationen vorkommenden 
Methylnaphthalinen wurde das in 2-Position methylierte bevorzugter abgebaut als das 
in 1-Position. Zum Teil konnten mittels HPLC-DAD/-MS mögliche Schadstoff-
metaboliten wie Terephthalsäure und methylierte Benzoesäuren nachgewiesen wer-
den. 
Eine der drei aeroben N/P-Parallelen entwickelte hingegen keine mikrobielle Aktivi-
tät (C68). pH-Wert und NH4+-Konzentration sanken nicht ab, BTEX- und PAK-
Gehalt wurden nicht reduziert. Eine mögliche Ursache konnte nicht gefunden werden. 
Die GC-MS-Chromatogramme zeigen deutlich die Unterschiede zwischen einem 
mikrobiell aktiven Ansatz und der abiotischen Kontrolle zu Versuchsende (Abb. 7.7, 
Anhang). Offensichtlich herrschten durch das Teeröl in Phase in diesem Grundwasser 
andere Wachstumsbedingungen für Mikroorganismen als bei den anderen Grundwas-
serproben. Das Teeröl bildete vermutlich Micellen, an deren Oberfläche sich die Mik-
roorganismen der Wasserphase gut anlagern konnten. Sauerstoff und die Nährstoffe 
aus der umgebenden Lösung waren direkt verfügbar und wurden nicht zum limitie-
renden Faktor, so dass insgesamt die mikrobielle Abbauaktivität gesteigert wurde. 
Parallel wurden zwei Ansätzen ohne N/P-Supplementierung mitgeführt, um den Ein-
fluss einer Nährstofflimitierung zu untersuchen. Im Gegensatz zu den mit N/P 
supplementierten Ansätzen konnte bei diesen (68 I und II) nur eine geringe Atmungs-
aktivität und geringer Schadstoffumsatz festgestellt werden (Abb. 3.14). Trotzdem 
lag im Ansatz 68II die Anzahl der KBE bei Versuchsende sogar höher als bei A68 
(Tab. 3.5). Auch in dem inaktiven Ansatz C68 wurden KBE in größerer Anzahl be-
stimmt. Dies zeigt, dass auch in dem homogenen Medium Grundwasser der 
mikrobiologische Parameter KBE keine Aussage über die zu erwartete oder 
beobachtete mikrobiellen Aktivität zulässt.  
Unter nitratreduzierenden Bedingungen kam es zu keiner signifikanten pH-Wert-
Veränderung oder einem NH4+-Verbrauch (Tab. 3.6). Nitrit wurde nicht gefunden 
und der Nitratverbrauch war sehr gering. Die Schadstoffabnahme kann damit nicht 
auf Abbauaktivitäten mit Nitrat als Elektronenakzeptor zurückgeführt werden, da vor 
allem für die zu Versuchsende reduzierte Naphthalin-Konzentration 50 – 60 mal mehr 
Nitrat hätte verbraucht werden müssen. 
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Abb. 3.13: CO2- und O2-Konzentration in den Versuchsansätzen (Mittelwert aus drei bzw. zwei 
Parallelen mit Standardabweichung) mit Grundwasser aus Brunnen 68 
 
Auch die Desulfurikantenansätze scheinen inaktiv gewesen zu sein. Es kam zu keiner 
pH-Wert-Veränderung, keiner Sulfidbildung, keinem Sulfat- oder Ammonium-
verbrauch (Tab. 3.7). Der BTEX- und PAK-Gehalt lag in ähnlichen Konzentrations-
bereichen wie bei den als inaktiv eingestuften Denitrifikantenansätzen. Auch hier hät-
te für die zu Versuchsende nicht wiederzufindene Schadstoffmenge Sulfat in der Hö-
he von bis zu 4 g/L verbraucht werden müssen. 
 
Brunnen 67 
Außer Grundwasser 68 wies Grundwasser 67 die höchste Ökotoxizität auf. Vor allem 
der Lumineszenzhemmtest und der Algenwachstumstest zeigten eine hohe toxische 
Wirkung bei diesem Grundwasser. Anfangs wurden keine KBE oder anoxische Mik-
roorganismen gefunden. Durch die Lage des Brunnens bei der früheren Pechaufberei-
tung und Teerdestillation (Anno 1915 - 1970/74) enthielt dieses Grundwasser ein 
breites Schadstoffspektrum mit hohen Konzentrationen an BTEX und PAK. 
Abb. 3.14 zeigt die O2- und CO2-Konzentration des Mittelwertes der drei Ansätze 
über den Versuchszeitraum von rund 150 Tagen. Trotz hohen Substratvorkommens 
wie z. B. BTEX wurde keine signifikante Konzentrationsänderung der O2- oder CO2-
Anteile und damit eine mikrobielle Atmungsaktivität gemessen. Die Ergebnisse der 
Ökotoxizitätstests lassen vermuten, dass in dem breiten Schadstoffspektrum eine oder 
mehrere Substanzen oder die Kombination verschiedener Substanzen oder die Kon-
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zentration bestimmter toxischer Substanzen die Entwicklung mikrobieller Aktivität 
hemmte. BTEX und PAK konnten zu Versuchsende in hohen Konzentrationen wie-
dergefunden werden. Auch die GC-MS Chromatogramme (Abb. 7.8, Anhang) zeigen 
eine große Übereinstimmung in den Spektren der Versuchsansätze und der abioti-
schen Kontrolle zu Versuchsende. Im Gegensatz zu diesen Befunden wurden jedoch 
bei der Bestimmung der KBE zu Versuchsende ebenso viele Mikroorganismen in die-
sen Ansätzen gefunden wie bei den meisten anderen Grundwasser-Ansätzen zu Ver-
suchsende (Tab. 3.5).  
Bei den Denitrifikantenansätzen scheint eine geringe Aktivität stattgefunden zu ha-
ben, da geringe Mengen Nitrat verbraucht sowie Nitrit und N2 gebildet wurden. Die 
BTEX- und PAK-Gehalte in den Ansätzen nahmen signifikant ab (Tab. 3.6). In E67 
war im Gegensatz zu den anderen beiden Ansätzen Nitrit in N2 überführt worden. Je-
doch ist es unwahrscheinlich, dass die schwerer abbaubaren PAK vor und in größeren 
Mengen als BTEX verwertet wurden, besonders unter anoxischen Bedingungen. Die 
dafür benötigte Nitratmenge wäre doppelt so hoch wie die tatsächlich verbrauchte. 
Unter sulfatreduzierenden Bedingungen zeigten vor allem zwei der drei Ansätzen die 
höchsten Desulfurikantenaktivität. Sulfat wurde bis zu 200 mg/L verbraucht und Sul-
fid gebildet. Der BTEX-Gehalt wurden jedoch nur in sehr geringen Mengen redu-
ziert. Auffällig ist der Ansatz H67, weil hier nur wenig Sulfat verbraucht und wenig 
Sulfid gebildet wurde. Jedoch hat die BTEX-Konzentration stärker abgenommen und 
der N2-Gehalt der Gasphase gegenüber den anderen beiden Ansätzen erhöht. Eventu-
ell fanden in diesem Ansatz erst denitrifizierende Vorgänge statt, die auch die BTEX 
soweit reduzierten bis das primär vorhandene Nitrat verbraucht war und daraufhin 
sich die Sulfatreduktion anschloss.  
Auch bei diesen Versuchsansätzen stellt sich die Frage nach dem Verbleib der PAK. 
Es wird vermutet, dass die Reduzierung der geringen PAK-Konzentrationen auf Ad-
sorptionseffekte an der Biomasse oder biogen katalysiert an den Probengefäßwänden 
zurückzuführen. 
Brunnen 65 
Im Grundwasser aus Brunnen 65 konnten von allen untersuchten physiologischen 
Gruppen Mikroorganismen gefunden werden. Der Daphnientest und der Lumines-
zenztest zeigten eine niedrige Ökotoxizität an. Dieses Grundwasser war aufgrund der 
Lage des Brunnens bei den Behältergruben der Benzoldestillation hauptsächlich mit 
Benzol in hoher Konzentration belastet sowie mit Naphthalin und PAK. Abb. 3.14 
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zeigt den Verlauf der Atmungskurven über den Versuchszeitraum von rund 150 Ta-
gen. Es war eine für Grundwasser recht hohe mikrobielle Aktivität festzustellen; der 
Kurvenverlauf zeigt einige interessante Eigenheiten, die auf verschiedene abgelaufe-
ne mikrobiologische Prozesse hindeuten. Die mikrobielle Aktivität begann sehr 
schnell, nach einer Woche zeigte sich ein plötzlicher Einbruch der mikrobiellen Akti-
vität, der eine Woche andauerte. Danach stieg die Aktivität wieder so stark an wie zu 
Beginn. Nach rund vier Wochen begann die CO2-Konzentration abzusinken, während 
der O2-Verbrauch weiter anstieg, ein deutliches Zeichen für nitrifizierende Prozesse. 
Eine mögliche Erklärung für diesen Verlauf könnte sein, dass in der ersten Wachs-
tumsphase Toluol als Substrat verbraucht wurde und dann eine Umstellung auf eine 
neue Kohlenstoffquelle, offensichtlich Benzol stattfand, welches schwieriger abzu-
bauen ist (Oh et al., 1994). Nachdem dieses Substrat so weit wie möglich verwertet 
und damit die Toxizität der organischen Substanzen für die Nitrifikanten abgesunken 
war, wurde das produzierte CO2 als Kohlenstoffquelle von Nitrifikanten genutzt, die 
auch das zugegebene Ammonium vollständig aufzehrten. Diese führte vor allem in 
A65 zu einer NO3--Bildung und einer starken pH-Wert Absenkung, die ab 6,5 die 
Nitrifikationsleistung deutlich vermindern kann. Somit traten eine Diauxie und ver-
schiedene mikrobiologische Vorgänge wie die Nitrifikation während der Inkubation. 
Bemerkenswert ist, dass diese so unterschiedlichen Prozessen in allen drei Ansätzen 
zeitgleich und in gleichem Ausmaß parallel abliefen. Die Versuchsansätze mit 
Grundwasser aus Brunnen 65 zeigen, welche komplexen Prozesse in Batch-Kultur 
mit reinem Grundwasser beobachtet werden können. Diese Aktivitäten eines auto-
chthonen Konsortiums im Mikrokosmen-Versuch können Einblicke in das tatsächli-
che mikrobiologische Potential im Untergrund geben. 
Auch die Denitrifikantenansätze zeigten Abbauaktivität. Da diese nicht über die CO2-
Bildung beobachtet werden konnte, war eine eventuelle Diauxie wie bei den aeroben 
Ansätzen nicht feststellbar. Der pH-Wert stieg leicht an, Nitrat wurde verbraucht, Nit-
rit wurde gebildet und in der Gasphase von F65 weiter zu N2 umgesetzt (Tab. 3.6). 
BTEX und PAK waren in den Ansätzen zu Versuchsende nicht mehr nachweisbar. 
Unter sulfatreduzierenden Bedingungen blieb der pH-Wert unverändert. Die NH4+-
Konzentrationen sanken im Vergleich zur Kontrolle ab, jedoch blieb die Sulfatkon-
zentration im Vergleich zur Kontrolle unverändert und Sulfid wurde nicht gebildet 
(Tab. 3.7). Ansatz I65 hatte eine hohe N2-Konzentration in der Gasphase, obwohl der 
O2-Wert niedrig lag. Auch das Redoxpotential war nicht entsprechend erhöht. Dies 
sowie die Nitrat- und Nitrit-Werte weisen auf denitrifizierende Vorgänge hin, durch 
die aber anscheinend kein Abbau von Benzol stattfand. 
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Brunnen 66 
Brunnen 66 wurde neben den ehemaligen Tankanlagen (Anno 1950) gebohrt. Das 
Grundwasser war stark mit PAK und in mittleren Konzentrationen mit BTEX be-
lastet. Es war das einzige Grundwasser mit genotoxischer Wirkung im umu- und 
SOS-Test. Eine geringe Ökotoxizität lag im Lumineszenztest und Zellvermehrungs-
hemmtest mit P. putida vor. Bei der mikrobiologischen Charakterisierung wurden nur 
50 aerobe Mikroorganismen gefunden, alle anoxischen Titer waren negativ. Bei den 
Atmungskurven (Abb. 3.14) fällt auf, dass ein Ansatz, A66, einen gänzlich anderen 
Verlauf zeigt als die beiden Parallelen B66 und C66, deren Aktivitäten sich sehr ähn-
lich entwickelt haben. Verglichen mit den mikrobiellen Aktivitäten der Grundwässer 
68 und 65 waren die von 65 sehr gering. Es gab keine signifikante pH-Wert-
Veränderung und keinen NH4+ -Verbrauch (Tab. 3.5). Die CO2-Konzentration in der 
wässrigen Phase war ebenfalls nicht erhöht. Allerdings sind die BTEX vollständig 
verschwunden und die PAK zumindest bei den aktiven Ansätzen B66 und C66 weit-
gehend eliminiert. Der Bilanzierung zufolge war der verbrauchte Sauerstoff nicht 
ausreichend um die nicht wiederfindbare BTEX- und PAK-Menge abzubauen. Daher 
bleibt unklar, ob es sich bei der geringen Aktivität, die beobachtet werden konnte tat-
sächlich um Abbauvorgänge handelte oder möglicherweise um Sorptionsprozesse. 
Eine ähnliche Situation ergibt sich bei der Auswertung der denitrifizierenden Ansät-
ze. Zwar lief in allen drei Ansätzen Denitrifikation ab wie anhand der Nitrit- und N2-
Bildung sowie des hohen Nitratverbrauches (> 300 mg/L) nachzuweisen war (Tab. 
3.6). Jedoch wurden BTEX nicht im jedem Ansatz eliminiert, im Gegensatz dazu aber 
die schwerer abbaubaren PAK. Es ist unwahrscheinlich, dass ein schwerer abbauba-
res Substrat vor dem vollständigen Verbrauch des leichter verwertbaren abgebaut 
wird, so dass auch hier wieder von Sorptionsprozessen auszugehen ist. 
Auch die Desulfurikantenansätze mit GW 66 waren aktiv. Deutliches Zeichen dafür 
war die Bildung von Sulfid und der Sulfat-Verbrauch. Ansatz I66 war der aktivste, da 
hier das meiste Sulfid gebildet, Sulfat und Ammonium verbraucht wurden und nur 
noch höherkondensierte PAK im Ansatz nachzuweisen waren (Tab. 3.7). Bei dieser 
Parallele war die Abbauaktivität eindeutig belegbar. Die beiden anderen Parallelen 
waren weniger aktiv und eine Restkonzentration an Schadstoffen wurde wiederge-
funden. Das Redoxpotential in der Wasserphase war sehr niedrig, als Bedingung für 
die beobachtete hohe Desulfurikantenaktivität.  
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Abb. 3.14: CO2- und O2-Konzentration in den Versuchsansätzen (Mittelwert aus drei Parallelen 
mit Standardabweichung) mit Grundwasser der Brunnen 65-68 
 
 
Fazit: Die Frage nach der Abschätzbarkeit des mikrobiellen Potentials durch den 
Einsatz von reinen Grundwasserproben in Batch-Kultur lässt sich positiv beantwor-
ten: Die vier getesteten Grundwasserproben zeigten in den Langzeitatmungstests ein 
sehr differenziertes Verhalten. Die am stärksten belastete Probe aus B68 entwickelte 
auch die höchste Aktivität, eindeutig resultierend aus einem hohen Schadstoffabbau. 
Die ebenfalls stark belastete Probe aus B67 hingegen ließ unter aeroben Bedingungen 
keine Aktivität erkennen. Über die mögliche Ursache können nur Vermutungen ange-
stellt werden. In den Ansätzen mit Grundwasser aus B65 fanden unter aeroben Be-
dingungen verschiedene mikrobiologische Prozesse statt (Diauxie, Nitrifikation), so-
wohl Benzol als auch PAK wurden vollständig eliminiert. Das Grundwasser aus B66 
war unter sulfatreduzierenden Bedingungen am aktivsten. Unter diesen Bedingungen 
fanden auch Abbauvorgänge statt.  
Ohne die Zugabe von Nährstoffen ist eine mikrobielle Abbaukapazität nur einge-
schränkt zu erwarten. Nicht eindeutig klärbar war der Verbleib der höherkernigen 
PAK. Es wird vermutet, dass die Probengefäßwände eine Aufwuchs- und damit auch 
Adsorptionsfläche darstellen und aus dem Biofilm bestimmte hydrophobe Substanzen 
zu Versuchsende nicht mehr zu desorbieren waren. Durch das Angebot von Auf-
wuchsfläche könnten bessere Bedingungen für die optimale Entfaltung des mikrobiel-
len Potentials geschaffen werden. 
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3.3.2 Langzeitatmungstests mit Bodenproben unter verschiedenen 
Redoxbedingungen 
3.3.2.1 Langzeitatmungstests mit Bodenproben mit Sauerstoff als             
Elektronenakzeptor 
Zur Testung des aeroben mikrobiellen Potentials wurden Bodenproben unter aeroben, 
d. h. nicht Sauerstoff-limitierten Bedingungen in Langzeitatmungstests wie unter 2.2 
beschrieben als Bodensuspension in Batch-Kultur angesetzt. Bei diesen Langzeitat-
mungstests sollte die mikrobielle Aktivität durch die Messung der Atmungsgase, den 
O2-Verbrauch und die CO2-Produktion, über einen Versuchszeitraum von bis zu vier 
Monaten beobachtet werden. Zum einen sollten diese Versuche Aufschluss über das 
mikrobielle Abbaupotential der aeroben, autochthonen Mikroflora in den Bodenpro-
ben geben, zum anderen hinsichtlich deren eventuellen Hemmung durch die vorlie-
gende Kontamination oder einer Adaption und Nutzung der Schadstoffe als Kohlen-
stoffquelle. Es wurden keine weiteren Nährstoffe zugegeben in der Annahme, dass im 
Boden primär genügend Ammonium und Phosphat vorhanden war, um den organi-
schen Kohlenstoffanteil umzusetzen. In Tab. 3.8 sind die eingesetzten Bodenproben 
aus drei Brunnen in ihrer Struktur und dem Ausmaß ihrer Belastung aufgeführt. Die 
drei überwiegend lehmigen Bodenproben aus Brunnen 65 stammten aus 3,5 m, 4,5 m 
und 5,5 m Tiefe. Die Probe aus dem ungesättigten Bereich war nur gering mit BTEX 
belastet, die Proben aus dem gesättigten Bereich wiesen hohe BTEX-Konzentrationen 
> 1 g/ kg TS auf. Auch die beiden aus dem gesättigten (5 m) und ungesättigten (2,5 
m) Bereich stammenden Proben aus Brunnen 67 waren stark mit BTEX belastet, hin-
zu kam eine hohe PAK-Konzentration (> 300 mg/kg TS). Die Proben aus Brunnen 66 
wurden aus aufeinanderfolgenden Schichten entnommen, um ein vollständiges Brun-
nenprofil hinsichtlich der mikrobiellen Aktivität in den verschiedenen Tiefen zu ge-
währleisten. Diese Proben waren überwiegend kiesig und nur gering mit BTEX, dafür 
aber stark mit PAK belastet. In regelmäßigen Abständen wurden während der Inkuba-
tion Proben aus dem Gasraum der Flaschen entnommen und auf ihren O2- und CO2-
Anteil hin analysiert. Die Mittelwerte der kumulierten Atmungskurven der jeweils 
drei parallelen Ansätze aus einer Bodenprobe sind in Abb. 3.15 dargestellt. 
Um die mikrobiellen Vorgänge in den Batch-Kulturen besser bilanzieren zu können, 
wurde zu Versuchsende der BTEX- und PAK-Gehalt der drei biotischen Versuchsan-
sätze und der abiotischen Kontrolle (Tab. 3.9) sowie die Anzahl der KBE bestimmt. 
Im Anhang in Abb. 7.9 sind die Ergebnisse der KBE-Bestimmung aus den jeweils 
drei parallelen Bodensuspensionen einer Bodenprobe zu Versuchsende im Vergleich 
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zur Anfangsbestimmung aus dem Eluat der jeweiligen Bodenprobe aufgetragen. Es 
konnte keine signifikante Korrelation zwischen der Anzahl KBE und der beobachte-
ten Atmungsaktivität, der Belastung oder anderen Parametern festgestellt werden. 
 
Tab. 3.8: In den Aktivitätstests eingesetzte Bodenproben, ihre Struktur und das Ausmaß ihrer 
Belastung. 
 
Bodenprobe Bodenart Glühverlust Σ BTEX Σ 15 EPA- PAK 
Tiefe [m]  [%] [mg/kg TS] 
Brunnen 65     
3,5 Auelehm 4,4       2,3 < 0,1 
  4,5 sandiger Auelehm 4,7 1791,5 < 0,1 
5- 5,5 Gipskeuper 11,6    941,8 < 0,1 
Brunnen 66     
4 Kies 3,7      8,5 103,5 
5 Kies 0,8    35,0 404,5 
6 Kies 0,7     9,2   44,2 
7 Kies 1,5     2,7 119,9 
8 Gipskeuper 4,5     8,7    1,1 
Brunnen 67     
2,5 toniger Auelehm 8,5 1145,0 336,61 
5 sandiger Auelehm 7,5 1267,5 363,71 
 
Im Gegensatz zu den in den Kurzzeitatmungstests festgestellten Atmungsaktivitäten 
konnte bei den stark mit BTEX belasteten Bodenproben der Brunnen 65 und 67 keine 
erhöhte mikrobielle Aktivität beobachtet werden. Brunnen 65 war aufgrund seiner 
Lage in der Nähe der Benzoldestillation sehr stark mit BTEX belastet (> 1 g/kg TS), 
jedoch ohne die mikrobielle Aktivität zu hemmen. Wie aus Abb. 3.15 ersichtlich 
wird, ist die mikrobielle Aktivität bei B65 in der ungesättigten Bodenzone geringer 
als in der gesättigten. Allerdings war die Probe aus 3,5 m Tiefe nahezu unbelastet, so 
dass die mikrobiellen Umsätze vermutlich substratlimitiert waren. In den Ansätzen 
mit der aus dem tiefsten Bereich stammenden Bodenprobe, die mit 11,6 % den höchs-
ten organisch Kohlenstoffanteil besaß, wurde eine erhöhte CO2-Produktion gemessen. 
Zu Versuchsende konnten in den Batch-Kulturen nur noch geringe BTEX-
Konzentrationen nachgewiesen werden (< 3 mg/kg TS) im Gegensatz zur abiotischen 
Kontrolle (Tab. 3.9).  
Das Ergebnis der Langzeitatmungstests unterstützt somit die in den Kurzzeitatmungs-
tests aufgestellte Vermutung, dass sich im Aquifer dieses Brunnens eine adaptierte 
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Mikroflora ausbilden konnte, die hohe Mengen an BTEX nicht nur tolerieren, son-
dern auch als C-Quelle nutzen konnte. 
Brunnen 67 war aufgrund seiner Lage bei der Teeraufbereitung und Pechdestillation 
im gleichen Ausmaß wie B65 mit BTEX belastet (> 1 g/kg TS) sowie stark mit PAK 
(> 300 mg/kg TS). Die Proben dieses Brunnen waren überwiegend lehmig und durch 
einen hohen organisch C-Anteil gekennzeichnet, der vermutlich auf die organische 
Kontamination zurückzuführen ist. Die mikrobiellen Atmungsaktivitäten waren de-
nen der Proben aus B65 sehr ähnlich. Im Gegensatz zu den Proben aus B65 zeigten 
die Ansätze mit Boden aus der gesättigten und ungesättigten Bodenzone eine annä-
hernd gleich hohe Aktivität, allerdings waren beide Proben auch im gleichen Ausmaß 
belastet. Die Schwankungsbreite der Ergebnisse der drei parallelen Ansätze lag bei 
der Probe aus dem ungesättigten Bodenbereich höher, möglicherweise verursacht 
durch die Heterogenität der lehmigen und damit nicht siebbaren Proben und die dar-
aus resultierende unterschiedlich hohe Kontamination in den Ansätzen. Auffällig ist, 
dass die PAK-Belastung dieses Brunnens anscheinend weder hemmend noch för-
dernd auf die mikrobiellen Umsätze wirkt.  
Die Belastung von Brunnens 66 würde hauptsächlich durch PAK (bis zu 400 mg/kg 
TS) verursacht. Eine höhere Belastung durch BTEX ist nur in der Probe aus 5 m Tie-
fe gegeben (35 mg/kg TS). Die Ansätze mit dieser Bodenprobe zeigten auch die 
höchste mikrobielle Aktivität. Offensichtlich verursachten die hohen Konzentrationen 
von PAK in der Bodensuspension keine Hemmung. Zu Versuchsende war der PAK-
Gehalt in den Versuchsansätzen der Proben 5m, 6m und 7m deutlich gesunken (Tab. 
3.9). Inwieweit diese Reduzierung auf abbauende Aktivitäten oder biogen katalysierte 
Festlegung zurückzuführen ist, konnte bei diesen Versuchen nicht geklärt werden. 
Im Respirometertest zeigten die beiden Proben aus B67 neben B65 die höchste 
mikrobielle Aktivität und keine Hemmung durch die hohe Schadstoffkonzentration. 
Der einzige Unterschied zwischen Kurz- und Langzeitatmungstest liegt im Testde-
sign. Bei den Respirometertests wird der Boden mit einer 50 % WHK eingesetzt, bei 
den Langzeitatmungstests als Bodensuspension. Das Testdesign Bodensuspension 
erwies sich für lehmige Bodenproben im Gegensatz zu kiesigen Bodenproben als un-
geeignet, da keine richtige Suspension entsteht, sondern der Boden sich absetzt, das 
Wasser als Säule und Barriere zum Gasraum darüber steht und durch das horizontale 
Schütteln während der Inkubation keine richtige Durchmischung stattfindet. Der Ein-
trag von Sauerstoff ist aufgrund des kleinen Flaschendurchschnitts und der Höhe der 
Wassersäule reduziert. Eine aerobe mikrobielle Aktivität kann vorrangig nur an der 
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Grenzschicht Boden-Wasser oder in der darüber stehenden Wassersäule stattfinden. 
Das Substrat- und Mikroorganismenpotential im unteren Bereich der Bodenphase 
bleibt unberücksichtigt und wird nicht in die Wasserphase eingetragen. Es kann nicht 
in Lösung gehen und ist daher nicht bioverfügbar. Die aus diesen Bedingungen resul-
tierenden Umsätze sind entsprechend gering und spiegeln nicht das vollständige 
mikrobielle Aktivitätspotential der Probe wieder. Ein Hinweis für eine unvollständige 
Durchmischung der Suspension ergab sich aus den Schadstoffkonzentrationen zu 
Versuchsende. Sowohl BTEX als auch PAK wurden in allen Ansätzen in höheren 
Konzentrationen vor allem in der Bodenphase gefunden. PAK wurden weder abge-
baut noch biogen katalysiert in die Bodenmatrix eingebaut, sondern verblieben un-
verändert in der Bodenphase. Dadurch wurde ein möglicherweise hemmender Ein-
fluss ebenfalls nicht sichtbar. 
Für kiesige Bodenproben wie sie in B66 überwiegend auftraten war das Testdesign 
Bodensuspension besser geeignet, da ein Großteil des organischen Materials von den 
Kieseln ablöst und eine weitgehend homogene Lösung entsteht in der sich mikrobiel-
le Aktivität wie in einer Bakterienkultur entwickeln kann. Sowohl organische Koh-
lenstoffanteile als auch Schadstoffe und andere in der Bodenmatrix vorhandene Nähr-
stoffe gehen in Lösung und werden so bioverfügbar. Die mikrobiellen Atmungsakti-
vitäten lagen trotz geringer Corg.-Anteile, vor allem bezogen auf den organischen 
Kohlenstoffanteil, meistens höher als in den kohlenstoffreichen lehmigen Bodenpro-
ben von B65 und B67. Auch die Probe aus der ungesättigten Bodenzone zeigte keine 
geringere Aktivität als die drei anderen Proben aus dem Aquifer.  
Auffällig waren die äußerst geringen Umsätze in den Ansätzen mit Gipskeuperprobe 
aus 8 m Tiefe, trotz des hohen Gehalts an organischem Kohlenstoff. Entweder war für 
dieses stark verdichtete Bodenmaterial die Bodensuspension als Testdesign ebenfalls 
ungeeignet wie für die lehmigen Proben von B65 und B67 oder eine autochthone 
Mikroflora war in diesem Brunnens nicht vorhanden oder auf den Abbau höherkon-
densierter Kohlenwasserstoffe spezialisiert und fand in dieser Probe keine nutzbare 
C-Quelle. 
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Tab. 3.9:  PAK- und BTEX-Endwerte der Bodensuspensionen im Vergleich zur abiotischen 
Kontrolle nach 110 Tagen. 
 
  Σ BTEX-Endwerte [mg/kg TS]    Σ 15-EPA-PAK [mg/kg TS]   
   Ansatz    Ansatz  
 Kontrolle A  B  C  Kontrolle A  B  C  
Brunnen 65         
3,5 m   10,0 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
4,5 m   96,7 1,1 2,9 1,9 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
5,3 m 132,0 0,5 0,4 0,3 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
Brunnen 66         
4 m   0,3 < 0,1 < 0,1 < 0,1 103,5   5,0  13,2   8,2 
5 m   2,7 < 0,1 < 0,1 < 0,1 404,5 75,6  16,1  51,0 
6 m < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1   44,3 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
7 m < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 119,9 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
8 m    0,4 < 0,1 < 0,1 < 0,1    1,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
Brunnen 67         
2,5 m  31,7   4,4 -    6,4 336,6 n.a. n.a. 369,3 
5 m  50,5   5,6 24,3 17,8 363,7 128,4 400,1 535,6 
n.a. nicht auswertbar, da keine Phasentrennung bei der Extraktion 
 
Fazit: Die Ergebnisse der aeroben Langzeitatmungstests ergänzen die Aussagen der 
Kurzzeitatmungstests. Aufgrund des Testdesigns Bodensuspension und dem daraus 
resultierenden eingeschränkten Gasaustausch sind die Atmungsaktivitäten in den 
Langzeitatmungstests nicht so hoch wie in den Kurzzeitatmungstests, daher ist eine 
Einstufung der Aktivität von Bodenproben schwieriger. Der Vorteil der aeroben 
Langzeitversuche gegenüber den Kurzzeitatmungstests ist der Nachweis, ob die beo-
bachtete Aktivität auf einem Schadstoffabbau beruht, diesen mit einschließt (Come-
tabolismus) oder die Kontamination weder fördernde noch hemmende Effekte auf die 
mikrobiellen Stoffwechselumsätze hatte. 
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Abb. 3.15:  Kumulierte Atmung der aeroben Langzeitatmungstests mit Bodenproben der Brun-
nen 65, 66 und 67 aus verschiedenen Tiefen über einen Versuchszeitraum von 110 
Tagen. 
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3.3.2.2 Langzeitatmungstests mit Bodenproben mit Nitrat als          
Elektronenakzeptor 
Da die Verfügbarkeit von Sauerstoff in den unteren Bodenschichten stark einge-
schränkt ist, war es von besonderen Interesse die mikrobiellen Aktivitäten unter ano-
xischen Bedingungen zu untersuchen. Obwohl Denitrifikanten typischerweise nur 0,1 
bis 5 Prozent der kultivierbaren Mikroflora im Boden ausmachen, sind sie jedoch u-
biquitär (Tiedje, 1988). Nitrat wurde als terminaler Elektronenakzeptor zur Boden-
suspension gegeben. Zur Herstellung anoxischer Verhältnisse wurden die Ansätze mit 
Stickstoff begast und während der Inkubation nicht geschüttelt, so dass die über der 
Bodenphase stehende Wassersäule eine wirksame Barriere gegen eventuell eindrin-
gendem Sauerstoff darstellte. 
Wie bei den aeroben Versuchen sollte die mikrobielle Aktivität über die Messung von 
CO2 und den Stoffwechselprodukten der Denitrifikation N2O und N2 in der Gasphase 
beobachtet werden. Wie jedoch in den vorangegangenen Kapiteln dargestellt, ist die 
Messung des CO2-Anteils der Gasphase kein geeigneter Parameter zur Quantifizie-
rung der ablaufenden Stoffwechselvorgänge. Die Messung der CO2-Konzentration in 
der wässrigen Phase der Bodensuspension zu Versuchsende ersetzte die gaschroma-
tographischen Messungen teilweise. Die Erhebung weiterer Parameter wie die Ab-
nahme von Ammonium und den Elektronenakzeptor Nitrat, pH-Wert und dem Schad-
stoffgehalt sollten die Interpretation der stattgefundenen mikrobiellen Aktivitäten 
vervollständigen. 
Im folgenden werden analog zu den aeroben Langzeitatmungsversuchen die Ergeb-
nisse der Bodenproben aus den Brunnen 65, 66 und 67 vorgestellt. In Tab. 3.10 sind 
die Nitrat-, BTEX- und PAK-Konzentrationen im Vergleich zu einer abiotischen Nit-
ratkontrolle zusammengestellt. Im Anhang sind zusätzlich in Diagrammen (Abb. 7.11 
7.14, 7.15, 7.16, 7.19, 7.20) die Abnahme von Nitrat, pH-Wert und Ammonium so-
wie die Zunahme von CO2 in der wässrigen Phase und der Verlauf der bei der De-
nitrifikation entstehenden Zwischenprodukte Nitrit und N2O dokumentiert.  
Bei den nitratreduzierenden Ansätzen mit Bodenproben aus B65 wurden in der wäss-
rigen Phase zu Versuchsende sehr hohe Kohlendioxidkonzentrationen gefunden. So-
wohl die Probe aus dem ungesättigten als auch aus dem gesättigten Bereich zeigte in 
den Batch-Ansätzen eine hohe denitrifizierende Aktivität: Nitrat und Ammonium 
wurden verbraucht, Nitrit und N2O gebildet (Tab. 3.10). Jedoch entwickelten sich die 
einzelnen Parameter in den Ansätzen mit den verschiedenen Bodenproben unter-
schiedlich. In den Ansätzen mit der Probe aus dem ungesättigten Bereich fand nur 
eine geringe Nitratverwertung und CO2-Bildung statt, dafür sank der pH-Wert stärker 
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ab als bei den anderen beiden Ansätzen. In den Ansätzen mit den beiden Proben aus 
dem gesättigten Bereich, vor allem bei der tiefsten Probe, wurde Nitrat stark gezehrt. 
Mit diesen denitrifizierenden Vorgängen scheint ein BTEX-Abbau einhergegangen 
zu sein, da in diesen Ansätzen zu Versuchsende nur ein Bruchteil der in der abioti-
schen Kontrolle gefundenen Konzentration nachgewiesen werden konnte. Wahr-
scheinlich resultieren aus dieser starken BTEX-Umsetzung die hohen CO2-
Konzentrationen der wässrigen Phase der Bodensuspensionen (Abb. 7.15, Anhang).  
Im Gegensatz zu den Langzeitatmungstests unter aeroben Bedingungen in denen die 
beiden Bodenproben aus 2,5 m und 5 m Tiefe aus Brunnen 67 eine annähernd gleiche 
Aktivität zeigten, fand sich unter nitratreduzierenden Bedingungen bei Brunnen 67 
die höchste denitrifizierende Aktivität, bezogen auf den Nitrat- und Ammonium-
verbrauch, in der Probe aus dem gesättigten Bereich. Eine starke CO2-Entwicklung 
wie sie schon bei B65 durch den erhöhten Umsatz von leichtflüchtigen Kohlenwas-
serstoffen entstanden war, konnte auch hier beobachtet werden. In den Ansätzen mit 
der Bodenprobe aus dem ungesättigten Bereich hatte die BTEX-Konzentration in der 
Bodenphase nicht signifikant abgenommen und es wurde auch keine erhöhte CO2-
Konzentration in der wässrigen Phase gefunden. Auch bei den Ansätzen mit Probe 
aus 5 m Tiefe wurde ein größerer BTEX-Anteil in der Bodenphase nachgewiesen, die 
in die Wasserphase gelösten BTEX waren teilweise eliminiert. Auch hier wurde eine 
verstärkte CO2-Entwicklung beobachtet. Die nitratverbrauchenden Abbauvorgänge in 
der Probe 67/5m scheinen jedoch nur den BTEX-Abbau eingeschlossen zu haben. Es 
wird vermutet, dass die ebenfalls hohe PAK-Belastung durch biogen katalysierte 
Festlegung in den Ansätzen reduziert worden ist. Eine mikrobielle PAK-
Metabolisierung ist unwahrscheinlich, da das aus dem Boden in der Wasserphase 
herausgelöste Naphthalin sowohl in den Ansätzen als auch der abiotischen Kontrolle 
zu Versuchsende wiederzufinden war und in dieser Form bioverfügbar von PAK-
Verwertern als erstes abgebaut worden wäre. Auch in den Ansätzen mit Proben aus 
der ungesättigten Zone und dem Gipskeuper wurde keine signifikante PAK-Abnahme 
festgestellt. Wie schon unter aeroben Bedingungen scheinen weder hemmende noch 
fördernde Effekte durch die PAK die denitrifizierende Mikroflora beeinflusst zu ha-
ben.  
Die CO2-Konzentration in der Wasserphase der nitratreduzierenden Ansätzen mit 
Bodenproben aus Brunnen 66 war bis auf einen Ansatz sehr viel geringer als in den 
Ansätzen mit Probe aus B65 oder B67. Allerdings wurden hier, abgesehen von den 
Ansätzen mit der Gipskeuperprobe, größere Mengen an Nitrit und N2O produziert. 
Ähnlich wie in den aeroben Tests war auch in dieser Versuchsreihe die mikrobielle 
Ergebnisse 
 
91 
Aktivität in der Probe aus dem Gipskeuper am niedrigsten. In der Probe aus dem un-
gesättigten Bereich (4 m Tiefe) hingegen wurde wie auch bei den Ansätzen mit Probe 
aus 7 m Tiefe das meiste Nitrat verbraucht. Die Ansätze mit Proben aus diesen beiden 
Tiefen zeigten sehr ähnliche Messergebnisse, jedoch konnte bei den Ansätzen mit 
Probe aus 4 m Tiefe kein BTEX-Abbau festgestellt werden, wohingegen in den An-
sätzen mit Probe B66/7m eine fast vollständige Reduzierung der BTEX-Gehalte im 
Vergleich zur abiotischen Kontrolle nachgewiesen werden konnte. In diesen drei An-
sätzen scheinen die denitrifizierenden Vorgänge abgeschlossen zu sein, da Nitrit und 
N2O fast vollständig in N2 überführt wurden (Abb. 7.16, Anhang). Bei den Ansätzen 
mit Probe B66/5m hingegen stieg N2O bis zu Versuchsende stetig an. Nur in einem 
Ansatz (N66B) war der BTEX-Gehalt stark reduziert, in den anderen beiden Paralle-
len konnte keine Abnahme gefunden werden. Die PAK-Konzentrationen waren so-
wohl in der Boden- als auch in der Wasserphase im Vergleich zur Kontrolle viel stär-
ker abgesunken im Gegensatz zu den Ansätzen mit Probe aus 7 m Tiefe. Bei diesen 
blieb der PAK-Gehalt unverändert hoch (100 mg/kg TS).  
In den beiden Bodenproben B66/5m und B66/7m aus dem gesättigten Bereich haben 
offensichtlich unterschiedliche denitrifizierende Mikroorganismengruppen Aktivität 
entwickelt. In der Probe aus 5 m Tiefe wurde unter starkem Ammoniumverbrauch 
PAK sowohl aus der Boden- als auch aus der Wasserphase biogen umgesetzt, BTEX 
hingegen kaum oder gar nicht. In den Ansätzen mit Boden aus 7 m Tiefe waren vor 
allem BTEX-Verwerter aktiv, die weniger Ammonium, dafür aber mehr Nitrat ver-
brauchten und im Schnitt mehr CO2 produzierten. Die Probe aus dem ungesättigten 
Bereich (4 m Tiefe) zeigte ähnliche Ergebnisse wie die Ansätze mit Probe aus 7 m 
Tiefe, die denitrifizierenden Prozesse waren hier anscheinend nicht mit einem Schad-
stoffabbau verbunden. 
 
Fazit: Bei den nitratreduzierenden Versuchen lassen sich denitrifizierende Prozesse 
anhand der Nitratabnahme in der wässrigen Phase gut belegen, da in den Bodenpro-
ben der natürlich vorhandene Nitratgehalt sehr gering war und die Messergebnisse 
nicht verfälschte. Über die Bildung und die weitere Umsetzung der Denitrifikations-
nebenprodukte wie Nitrit und N2O kann der Verlauf und das Ausmaß der denitrifizie-
renden Prozesse abgeschätzt werden. Mit einer häufigeren Beprobung der Gasphase 
auf N2O und der Wasserphase auf Nitrit hätte die Kinetik der Denitrifikation besser 
dargestellt werden können. Die CO2-Entwicklung kann nicht als kein alleiniges Indiz 
für denitrifizierende Prozesse gelten. Wie unter aeroben Bedingungen konnte auch 
mit Nitrat als Elektronenakzeptor bei stark belasteten Bodenproben beobachtet wer-
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den, dass mit einem verstärktem BTEX-Abbau die Konzentration des in der Wasser-
phase gebildeten CO2 stark anstieg. Es wird jedoch vermutet, dass der BTEX-Abbau 
kein primär induzierter Prozess war, sondern cometabolisch mit der Umsetzung des 
organischen Kohlenstoffs im Boden ablief. In B66 deuten die Ergebnisse darauf hin, 
dass in den verschiedenen Tiefen Mikroorganismengruppen auf den Abbau verschie-
dener Kohlenwasserstoffgruppen spezialisiert waren. Inwieweit auch PAK bei diesen 
Prozessen umgesetzt oder biogen katalysiert in die Bodenmatrix eingebunden wur-
den, ließ sich bei diesen Untersuchungen nur vermuten, da die durchgeführten Ex-
traktionsverfahren nicht erschöpfend waren. Die Heterogenität innerhalb einer Bo-
denprobe setzte sich in den Ansätzen fort, so dass in den drei parallelen Bodensus-
pensionen und der abiotischen Kontrolle keine homogene Grundbelastung einzustel-
len war. So ergaben sich in den einzelnen Ansätzen signifikante Konzentrationsunter-
schiede. 
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3.3.2.3 Langzeitatmungstests mit Bodenproben mit Sulfat    
 als Elektronenakzeptor 
Die in Tab. 3.8 aufgeführten Bodenproben wurden außer auf ihr aerobes und nitratre-
duzierendes, auch auf ihr sulfatreduzierendes mikrobielles Potential hin untersucht. 
Um ein für sulfatreduzierende Prozesse geeignetes Reduktionspotential zu schaffen, 
wurde zusätzlich zur Begasung mit Stickstoff ein ausgeglühter Eisennagel zur weite-
ren Absenkung des Redoxpotentials in die Flaschen eingebracht. Die Qualifizierung 
und Quantifizierung der Desulfurikationsprozesse sollte zum einen wie bei den nitrat-
reduzierenden Ansätzen anhand der CO2-Entwicklung in der gasförmigen und wäss-
rigen Phase sowie der Bildung von Sulfid im Wasser und am Eisennagel (gefälltes 
Eisensulfid) erfolgen, zum anderen über die Sulfat- und Ammonium-Abnahme. Wie 
bei den Nitratreduktionsansätzen wurde zu Versuchsende der BTEX- und PAK-
Gehalt der Wasser- und Bodenphase bestimmt. Da die nitrat- und sulfatreduzierenden 
Versuchsreihen zeitgleich gestartet und beendet sowie nach den gleichen Verfahren 
aufgearbeitet wurden, lassen sich die Messergebnisse der Ionen- und Schadstoffkon-
zentrationen beider Versuchsreihen miteinander vergleichen. 
Im Gegensatz zu den Bilanzierungen bei den Nitratreduktionsansätzen ergab sich bei 
diesen Versuchen das Problem, dass einige Bodenproben primär hohe Mengen an 
Sulfat enthielten. Dieses löste sich über den langen Versuchszeitraum von über 400 
Tagen aus dem Boden und wurde zusätzlich zu den zugegebenen Sulfatmengen für 
die mikrobiellen Stoffwechselvorgänge genutzt. Da die abiotischen Kontrollen im 
Kühlraum seltener gemischt wurden als die biotischen Ansätze, löste sich nicht soviel 
Sulfat in die wässrige Phase, so dass zu Versuchsende zum Teil mehr Sulfat in den 
Ansätzen als in den Kontrollen gemessen wurde. Daher wurden die Sulfatkonzentra-
tionen in den Nitratreduktionsansätzen als Kontrollwerte für den ursprünglichen Sul-
fatgehalt der Böden bei der Einschätzung der Sulfatreduktionsumsätze mit berück-
sichtigt. 
Bei der Desulfurikations-Versuchsreihe waren die Ergebnisse der drei Parallelen ei-
ner Bodenprobe heterogener als bei der Denitrifikations-Versuchsreihe. Aufgrund der 
o. g. Ursache korrelierte der Sulfat-Verbrauch nicht immer mit der Sulfid- und CO2-
Bildung, so dass sulfatreduzierende Stoffwechselumsätze in einigen Ansätzen nicht 
eindeutig nachweisbar waren. Hinzu kamen die in den vorangegangenen Kapiteln 
diskutierten Probleme bei der Analytik des Schadstoffgehaltes, wodurch sich die 
Auswertung erschwerte zusätzlich. 
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Wie bei den nitratreduzierenden Ansätzen wurde eine hohe Kohlendioxidkonzentrati-
on in der wässrigen Phase von Ansätzen mit Bodenproben aus Brunnen 65 gemessen. 
Vor allem die CO2-Konzentrationen in den Ansätzen mit den Proben aus der gesättig-
ten Bodenzone (3,5 m und 4,5 m Tiefe) lagen sehr hoch (bis 2,65 mmol/100ml), au-
ßerdem konnte in den Ansätzen mit der Probe aus dem Gipskeuper (5,5 m) eine star-
ke Sulfidbildung gefunden werden. Entsprechend hoch war bei diesen Ansätzen auch 
der Sulfat- und Ammoniumverbrauch (40 mg/L). Bei den Ansätzen mit Probe aus 4,5 
m Tiefe konnte Sulfat aufgrund der lehmigen Struktur der Probe nicht immer be-
stimmt werden, die Sulfidbildung war sehr gering. Auch die Ansätze mit Probe aus 
dem ungesättigten Bereich (3,5 m), deren CO2-Konzentrationen in der wässrigen 
Phase geringer waren (0,5 mmol/100ml), zeigten nur eine geringe Sulfidbildung und 
keinen Sulfatverbrauch. Allerdings war der Ammoniumverbrauch ähnlich hoch wie 
bei den Ansätzen mit Probe aus dem Gipskeuper. BTEX wurden nur in sehr geringer 
Menge umgesetzt. Im Gegensatz zu den nitratreduzierenden Ansätzen wurde in der 
stark belasteten Probe aus 4,5 m Tiefe bei den sulfatreduzierenden Ansätzen BTEX 
nicht abgebaut. In der Wasserphase eines Ansatzes wurden zu Versuchsende über 20 
mg/L gefunden und die CO2-Konzentrationen in der Wasserphase lagen so hoch wie 
in den Ansätzen mit Gipskeuperprobe. Bei den Ansätzen mit der Probe aus dem 
Gipskeuper hingegen konnten in der wässrigen Phase der Bodensuspension keine 
BTEX und in der Bodenphase nur noch ein sehr geringer Teil, hauptsächlich Benzol, 
wiedergefunden werden. In diesen Ansätzen waren die sulfatreduzierenden Prozesse 
offensichtlich mit einem BTEX-Abbau verbunden, wie es sich durch die stark erhöh-
ten CO2-Werte, den starken Ammonium-Verbrauch und die Sulfidbildung nachwei-
sen ließ.  
Auch die Proben aus Brunnen 67 zeigten zu Versuchsende, ähnlich wie bei den ie 
nitratreduzierenden Ansätzen, eine stark erhöhte CO2-Konzentrationen in der wässri-
gen Phase der Bodensuspensionen. Einer der beiden parallelen Ansätze mit Boden-
probe B67/2,5m aus der ungesättigten Zone wies die höchste CO2-Konzentration in 
der Wasserphase auf und zeigte einen erhöhten Sulfatverbrauch, jedoch keine Sulfid-
bildung, während im zweiten Ansatz nur halb so viel Sulfat verbraucht, dafür aber 
sehr viel Sulfid gebildet wurde. Bei beiden Ansätzen konnte keine signifikante 
BTEX-Abnahme gemessen werden. PAK wurden weder in der Kontrolle noch in den 
Ansätzen wiedergefunden im Gegensatz zu den nitratreduzierenden Ansätzen. Bei 
den drei Parallelen mit Bodenprobe aus 5 m Tiefe lagen die CO2-Konzentrationen 
ebenfalls sehr hoch, in einer der drei Parallelen wurde zu Versuchsende Methan ge-
messen. Sulfat wurde in zwei Ansätzen stark gezehrt, eine Sulfidbildung konnte hin-
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gegen nicht nachgewiesen werden. Im Gegensatz zu den Ansätzen mit Probe 
B67/2,5m hatte hier die BTEX-Konzentration im Vergleich zur abiotischen Kontrolle 
sowohl in der Wasser- als auch in der Bodenphase deutlich abgenommen. Die sulfat-
reduzierenden Prozesse scheinen nur den Abbau leichtflüchtiger Kohlenwasserstoffe 
eingeschlossen zu haben, da das aus dem Boden in die Wasserphase herausgelöste 
Naphthalin nicht verwertet wurde. 
Die meisten Ansätze mit Bodenproben aus B66 zeigten eine im Durchschnitt mittlere 
CO2-Entwicklung sowie eine geringe Sulfidbildung. Der Sulfatverbrauch war unein-
heitlich, teilweise verursacht durch die im Boden enthaltenen hohen Sulfatgehalte wie 
z. B. bei Probe B66/7m. In diesen Ansätzen fanden die höchsten sulfatreduzierenden 
Umsätze statt. Auch der Boden aus 4 m und 5 m Tiefe besaß eine primär hohe Sulfat-
konzentration. Vor allem bei den Ansätzen mit der Probe aus der ungesättigten Zone 
(4 m) wurde viel Sulfat gezehrt. Bei den Ansätzen mit Probe B66/5m kam außerdem 
ein hoher Ammoniumverbrauch hinzu. Bei den Proben aus 4 m, 5 m und 7 m Tiefe 
handelte es sich um überwiegend kiesige Proben aus denen sowohl der ursprüngliche 
Sulfatgehalt als auch die Schadstoffe leicht in die wässrige Phase überführt wurde. 
Auch PAK gingen so in Lösung und wurden bioverfügbar, so dass sie mikrobielle 
Prozesse hemmend oder fördernd als Kohlenstoffquelle beeinflussen konnten. 
Bei der Probe aus 4 m Tiefe scheint es als wären sowohl die BTEX als auch die PAK 
als Kohlenstoffquelle während der Sulfatreduktion genutzt worden. In der Wasser-
phase der Bodensuspensionen fanden sich im Gegensatz zur Kontrolle nur noch in 
einem Ansatz Spuren von PAK. Die hohe PAK-Belastung der Ansätze mit Probe 
B66/5m wurde in der Bodenphase nicht reduziert; auch der BTEX-Gehalt war in zwei 
Ansätzen zu Versuchsende immer noch hoch, wohingegen die PAK-Gehalte in der 
Wasserphase deutlich reduziert wurden. In den Ansätzen mit Probe aus 7 m Tiefe hat-
te die PAK-Belastung der Bodenphase nicht abgenommen. Die Messergebnisse der 
drei parallelen Ansätze mit der gering belasteten Probe aus dem Gipskeuper (8 m) zu 
Versuchsende waren hinsichtlich CO2- und Sulfidbildung sowie des Ammonium-
verbrauches den Ergebnisse der Ansätze mit den belasteten Proben aus den anderen 
Tiefen sehr ähnlich. Das weist darauf hin, dass die ablaufenden mikrobiellen Prozesse 
primär keine Abbauvorgänge waren, sondern bei allen Bodenproben zunächst der or-
ganische Kohlenstoffanteil als C-Quelle genutzt wurde und Schadstoffe cometabo-
lisch in die Stoffwechselumsätze miteingebunden oder biogen katalysiert an der Bo-
denmatrix festgelegt wurden. 
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Fazit: Die Bewertung über den Ablauf und das Ausmaß von sulfatreduzierenden Pro-
zessen in den Ansätzen dieser Versuchsreihe wurde durch die z. T. primär sehr hohen 
Sulfatgehalte einzelner Bodenproben erschwert. Der tatsächliche Sulfatumsatz lässt 
sich nicht genau quantifizieren, aber näherungsweise mit Hilfe der Sulfatkon-
zentrationen in den Denitrifikationsansätze abschätzen. Vermutlich fand die Sulfatre-
duktion vorwiegend in den ersten Zentimetern der festen Bodenschicht der Boden-
suspension statt, visuell erkennbar an der Schwarzfärbung dieses Abschnitt. Die dort 
verbrauchten oder gebildeten Stoffwechselprodukte lassen sich in der wässrigen Pha-
se nicht vollständig quantifizieren. 
 
 
Abschließendes Fazit zu den Langzeitatmungstests: Die mikrobiellen Vorgänge 
im Boden lassen sich nur begrenzt qualifizieren und quantifizieren. Die Vorteile der 
Bodensuspension bestehen darin, Proben aus der wässrigen Phase zu entnehmen und 
auf gelöste Parameter z. B. Ionen zu analysieren, was in der festen Phase nur mit Auf-
wand gelingt. Jedoch spiegelt die Zusammensetzung und die Situation in der wässri-
gen Phase die Bedingungen in der festen Phase nicht zuverlässig und adäquat wieder. 
Die Wasserphase behindert den Gasaustausch zwischen Boden- und Gasphase, wo-
durch die in diesen Untersuchungen wichtigsten Parameter, die Atmungsgase, nicht 
ungehindert fließen können und die Quantifizierung erschwert ist. Das während des 
mikrobiellen Stoffwechsels entstehende Kohlendioxid löst sich je nach dem pH-Wert 
der Lösung mehr oder weniger stark in der wässrigen Phase und ist besonders bei den 
geringen Umsätzen der anoxischen Prozesse kaum detektierbar.  
Die Wahl der Bodensuspension als Testdesign ist nicht für jede Bodenart geeignet. 
Bei einem kiesigen Boden wird ein Großteil des organischen Materials von den Kie-
seln abgelöst und es entsteht eine weitgehend homogene Lösung, in der mikrobielle 
Aktivität wie in einer Bakterienkultur stattfinden kann. Bei lehmigen Böden hingegen 
findet während der Inkubation eine Durchmischung nur bei gelegentlichen Schütteln 
statt. Danach sinkt der Bodenanteil wieder ab, die Bodensuspension teilt sich in eine 
feste und eine wässrige Phase und die mikrobielle Aktivität entwickelt sich bevorzugt 
an der Grenzfläche Boden - Wasser bzw. in dem ersten Zentimeter der festen Phase. 
Dadurch ergeben sich völlig andere, meist wesentlich geringere Umsätze als bei den 
kiesigen Böden, bei denen alle Bodeninhaltsstoffe in Lösung gehen und damit direkt 
bioverfügbar werden. 
Das Absinken des pH-Wertes in der wässrigen Phase der Bodensuspension war bei 
den Grundwasseransätzen ein Zeichen für mikrobielle Aktivität und Abbauprozesse, 
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verursacht durch die Bildung organischer Säuren als Metabolite, hier lieferte der pH-
Wert keine verwertbaren Hinweise auf Art und Ausmaß der stattgefundenen Umsät-
ze. Der Verbrauch von Ammonium war nur eingeschränkt als Indikator und Maß für 
mikrobielle Aktivitäten nutzbar, da wie beim Sulfat der Verbrauch im Boden und die 
Auswaschung aus dem Boden unvollständig verlief und die gemessenen Werte sehr 
heterogen waren. 
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4  Diskussion 
4.1 Vergleich verschiedener respiratorischer Methoden und 
Versuchsbedingungen 
In Kapitel 3.1 wurden verschiedene Methoden zur Durchführung von Kurzzeitat-
mungstests erprobt, um die Vergleichbarkeit der am MO-Respirometer und am GC-
WLD gewonnenen Ergebnisse abschätzen zu können. Weiterhin wurde das Testde-
sign Bodensuspension in den Kurzzeittests überprüft und den Ergebnissen von Bo-
denproben mit 50 % iger WHK gegenübergestellt. In den Kurzzeitatmungstests wur-
de das mikrobielle Potential einer Bodenprobe über die Dauer der lag-Phase, die 
Steigung der exponentiellen Wachstumsphase und die Höhe der kumulierten Umsätze 
nach 72 h und 120 h charakterisiert. 
Eine Vergleichbarkeit der am MO-Respirometer und GC-WLD gewonnenen Ergeb-
nisse ist nicht unmittelbar gegeben, da die in den Flaschen entstehenden Versuchsbe-
dingungen sich geringfügig unterscheiden und die Detektion von CO2 und O2 am 
MO-Respirometer empfindlicher, störungsunanfälliger und kontinuierlicher verläuft 
als am GC-WLD. Die Messempfindlichkeit des GC-WLD gegenüber Kohlendioxid 
ist gerade bei geringen mikrobiellen Umsätzen, wie sie bei der Basalatmung auftre-
ten, nicht ausreichend. Hier lagen die gemessenen CO2-Konzentrationen weit unter 
denen des O2-Verbrauchs oder wurden gar nicht detektiert. Auffällig ist die große 
Diskrepanz zwischen den am GC-WLD aufgenommenen O2- und CO2-
Atmungskurven. Dieses O2/CO2-Verhältnis war in den verschiedenen Tests nicht 
konstant und resultierte wahrscheinlich zum einen aus der nicht vollständigen Frei-
setzung von CO2 aufgrund der Bildung von Metaboliten, besonders dann wenn nicht 
leicht verwertbare Kohlenstoffquellen vorliegen, zum anderen aus den physikalisch-
chemischen Eigenschaften einer Bodenprobe wie dem Carbonatgehalt und pH-Wert. 
Der Sauerstoffverbrauch erweist sich deshalb als der aussagekräftigere Parameter, 
auch wenn bei der substratinduzierten Atmung die O2-Messung durch die häufige 
Beprobung der Gasphase und eindringende Luftatmosphäre geringfügig beeinflusst 
wird. Auch Baker et al. (2000) empfehlen die O2-Werte für die Auswertung, da die 
Sauerstoffkonzentration nicht signifikant von der Gleichgewichtseinstellung in der 
wässrigen Phase abhängt. Weiterhin fanden sie bei aeroben Mikrokosmentests eine 
signifikante abiotische CO2-Produktion, ausgelöst durch die in Unterböden enthalte-
nen Carbonatmineralien.  
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Aufgrund der manuellen Beprobung war bei den Tests am GC-WLD eine Ermittlung 
der Atmungsraten nicht möglich. Diese erfassen bei der substratinduzierten Atmung 
den zeitliche Ablauf und die einzelnen Abschnitte der Wachstumskinetik eindeutiger. 
Auch weitere Parameter etwa die Bestimmung der maximalen Steigung und der Limi-
tierungsquotienten können aus den kumulierten Atmungskurven nicht so genau be-
stimmt werden wie aus den Atmungsraten. Die Ergebnisse der am GC-WLD durch-
geführten Kurzzeitatmungstests lassen Aussagen über das Vorliegen einer Substrat- 
und Nährstofflimitierung und einer möglichen Aufhebung dieser zu. Auch eine öko-
toxikologische Bewertung kann vorgenommen werden, indem man sich an den von 
Güttes (2001) aufgestellten Schwellenwerten orientiert.  
Bei der Überprüfung des Testsdesign Bodensuspension im Vergleich zur Einstellung 
einer 50%igen WHK bei den Bodenproben sowohl am MO-Respirometer als auch am 
GC-WLD, musste festgestellt werden, dass die Bodensuspension für aerobe At-
mungstests ungeeignet ist. Vorrangig ist der Gastransfer zwischen fester, wässriger 
und gasförmiger Phase eingeschränkt, wodurch Sauerstoff häufig zum limitierenden 
Faktor wird. Auch durch horizontales Schütteln der Bodensuspension während der 
Inkubation konnten die Umsätze nicht gesteigert werden. Vertikales Schütteln würde 
zwar eine vollständige Durchmischung gewährleisten, entspricht aber nicht den rea-
len Bedingungen im Feld. Die Einstellung einer 50%igen WHK in einer Bodenprobe 
wird daher für das geeignetere Testdesign gehalten, um das reale mikrobielle Potenti-
al einer Bodenprobe zu ermitteln. 
 
4.2  Kurzzeitatmungstests mit Bodenproben 
Eine Bewertung der Böden als Lebensraum für Mikroorganismen lässt sich in Kurz-
zeitatmungstests durch die Messung der mikrobiellen Umsatzleistungen über den 
Sauerstoffverbrauch und die Kohlendioxidbildung als Summenparameter erreichen. 
Zur Bodenatmung gehören unter natürlichen Bedingungen sämtliche Sauerstoff- und 
Kohlendioxidumsätze der Bodenflora und –fauna, wie der Wurzeln höherer Pflanzen 
und die Atmung größerer Bodentiere. Den größten Anteil am Stoffwechsel leistet die 
Mikroflora. Insgesamt wird 2/3 der Kohlendioxidmenge eines gewachsenen Bodens 
von den Mikroorganismen freigesetzt und 1/3 von den größeren Bodentieren und den 
Wurzeln der höheren Pflanzen. Bei starker Streuzufuhr kann die gesamte im Boden 
erzeugte CO2-Menge bis zu 10 t /ha und Jahr betragen (Schachtschabel et al., 1992). 
Nach Hund und Schenk (1994) sind in einem gewachsenen Boden nur 2 – 30% der 
Mikroflora stoffwechselphysiologisch aktiv, hauptsächlich bedingt durch eine Limi-
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tierung der C-Quelle. Die restliche Mikroflora befindet sich in einer Art Ruhezustand 
und kann durch Zugabe eines leicht abbaubaren Substrates aktiviert werden. Dann 
zeigt sich das mikrobiologische Gesamtpotential einer Bodenprobe. Die Schwierig-
keit bei der Interpretation der Ergebnisse aus den Kurzzeitatmungstests liegt darin, 
dass bei der Untersuchung der Wirkung von Schadstoffen auf Bodenmikroorganis-
men und bodenmikrobiologische Prozesse nicht auf den Vergleich mit einem Kon-
trollboden zurückgegriffen werden kann. Dieses Problem zu lösen, etwa durch den 
Vergleich mit Boden unkontaminierter Bereiche des gleichen Standorts, besteht bei 
der Untersuchung von Altlastenstandorten nur theoretisch (Wilke et al., 2000). Häu-
fig lassen sich keine vergleichbaren Proben ziehen oder auch als „unbelastet“ gelten-
de Bereiche sind oft mit Schadstoffen kontaminiert.  
Kurzzeitatmungstests mit Bodenproben mit unterschiedlichen Kontaminationen wur-
den am MO-Respirometer und am GC-WLD durchgeführt. Bei der Interpretation der 
am GC-WLD durchgeführten Kurzzeitatmungstests muss auf die Information einiger 
wichtiger Merkmale der Atmungskinetik wie der maximalen Umsatzrate, der maxi-
malen Steigung der log-Phase sowie der Dauer bis zum Erreichen der maximalen 
Umsatzrate verzichtet werden, da sie aus den kumulierten Umsätzen nicht zu bestim-
men sind. Bei den am GC-WLD durchgeführten Versuchen kann aber die Einschät-
zung einer Substrat- und Nährstofflimitierung, die Beeinträchtigung der Lebensfunk-
tion eines Bodens und seiner biologischen Sanierbarkeit der getesteten Böden vorge-
nommen werden, so dass die in den beiden Verfahren gewonnenen Ergebnisse einan-
der gegenüber gestellt und miteinander verglichen werden können. Für diese Arbeit 
besonders interessant war die Frage nach der ökotoxikologischen Wirkung der Kon-
taminationen auf die Bodenatmung. 
 
Basalatmung 
Eine Bodenkontamination kann grundsätzlich drei verschiedene Auswirkungen auf 
die Atmungsaktivität der Bodenmikroorganismen haben: Es kann sie fördern oder 
hemmen oder keinen sichtbaren Einfluss haben. Für eine ökotoxikologische Bewer-
tung der Lebensraumfunktion eines Bodens ist der Bezug der Basalatmung auf den 
organischen Kohlenstoffanteil sinnvoll. Der organische C-Gehalt eines Bodens ist 
eng mit der Biomasse (Schachtschabel et al., 1992) verknüpft und somit mit den 
Stoffwechselumsätzen (Parkinson et al., 1971). Eine niedrige Basalatmung kann 
durch einen geringen Biomassegehalt des Bodens verursacht sein und nicht durch das 
Vorliegen einer toxischen Kontamination (Dott et al., 1995), wie es bei der Boden-
probe B66/8m zu vermuten ist. Umgekehrt kann eine große Biomasse eine hohe 
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Stoffwechselleistung vortäuschen, wie es bei den Proben B65/5,5m und B67/2,5m 
beobachtet wurde.  
Je höher die Basalatmung desto geringer ist die Substratlimitierung. Je geringer der 
Unterschied zwischen der Basalatmung mit und ohne Nährstoffe, d. h. je kleiner der 
Basalatmungslimitierungsquotient (BLQ), desto geringer ist die Nährstofflimitierung. 
Zeigt der für den O2-Verbrauch ermittelte BLQ einen positiven und der BLQ für die 
CO2-Bildung einen negativen Wert, kann dies als Indikator für nitrifizierende Prozes-
se gewertet werden, da durch die Ammoniumzudosierung (Substrat für die Nitrifika-
tion) zusätzlich Sauerstoff und, da es sich um chemolithotrophe Mikroorganismen 
handelt, CO2 als C-Quelle verbraucht wird. Dies konnte bei den Basalatmungsmes-
sungen von B64/7,5m, B69/4m und B70/4,5m beobachtet werden. Offensichtlich 
können nitrifizierende Mikroorganismen erst dann eine Population aufbauen, wenn 
nicht (mehr) genügend Kohlenstoff für heterotrophe Mikroorganismen vorhanden ist. 
Sowohl am MO-Respirometer als auch bei Atmungstests am GC-WLD wies die am 
stärksten belastete Bodenprobe aus dem Brunnen 67 die höchste Basalatmung auf 
neben der Probe B66/4m. Diese war aufgrund der kiesigen Beschaffenheit stark nähr-
stofflimitiert. Die niedrigste Basalatmung wurde bei der Probe B70/5,5m gemessen. 
In den Tests am MO-Respirometer wurden bei der Probe B70/4,5m ebenfalls sehr 
niedrige Atmungsaktivitäten gefunden. Es wird vermutet, dass die hohen PAK-
Konzentrationen in den überwiegend lehmigen Bodenproben dieses Brunnens einen 
hemmenden Einfluss auf die Mikroflora ausüben. 
Zur Prüfung, welche Parameter schädliche Veränderungen der Lebensraumfunktion 
für Mikroorganismen in Böden anzeigen, verglichen Wilke et al. (2000) die At-
mungskurven unbelasteter und belasteter Böden miteinander. Sie fanden sowohl bei 
den Basalatmungs- als auch den substratinduzierten Atmungsraten unkontaminierter 
und kontaminierter Böden keinen eindeutigen Unterschied. Die Basalatmung Mine-
ralölkontaminierter Böden war häufig infolge der Verwertung des Schadstoffs als C-
Quelle deutlich erhöht. Es wurde daher konstatiert, dass die Atmungsraten zur Beur-
teilung der Lebensraumfunktion ungeeignet sind. 
 
Substratinduzierte Atmung 
Durch die Zugabe eines leichtverwertbaren Substrates wie Glukose kann das mikro-
bielle Potential einer Bodenprobe getestet werden, darauf mit einer Steigerung der 
mikrobiellen Stoffwechselaktivitäten zu reagieren. Dadurch werden auch inaktive 
Mikroorganismen aktiviert, so dass das gesamte mikrobielle Potential einer Boden-
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probe erfassbar wird (Hund and Schenk, 1994). Reagiert ein Boden nicht oder nur 
eingeschränkt auf die Zugabe von Glukose, kann dies eventuell durch die Zugabe von 
Nährstoffen aufgehoben werden. Das Fehlen von Nährstofflimitierungen gilt als eine 
wichtige Vorraussetzung zur ökotoxikologischen Bewertung der Lebensraumfunkti-
on, da eine Limitierung ähnliche Auswirkungen zeigen kann wie toxische Effekte 
durch Schadstoffe, z. B. eine Verringerung der Steigung in der log-Phase (Wilke, 
1990). Die maximale Gasumsatzrate, die Steigung der exponentiellen Phase und die 
Dauer der lag-Phase sind direkt abhängig von der zudosierten Nährstoffkombination 
und –konzentration im Boden (Nordgen, 1992). Zur Quantifizierung des Einflusses 
von Nährstoffzugaben kann ein Limitierungsquotient aus den maximalen Umsatzra-
ten der substratinduzierten Atmung mit und ohne Nährstoffsupplementierung berech-
net werden. Dadurch lassen sich hemmende und fördernde Effekte direkt quantifizie-
ren. Güttes (2001) fand bei kontaminierten Oberböden teilweise erhebliche Hemm-
wirkungen durch bestimmte Nährstoffkombinationen. Bei den Kurzzeitatmungstests 
am MO-Respirometer konnten nur bei den aus den Basalatmungsmessungen ermittel-
ten BLQ eine leicht hemmende Wirkung in den Bodenproben B65/4,5m, 5,5m sowie 
B70/4,5m festgestellt werden. Diese schien durch die Zugabe von Glukose aufhebbar 
zu sein, da bei der substratinduzierten Atmung die LQ nie eine Hemmung durch die 
zugegebenen Nährstoffe anzeigten, sondern immer eine mehr oder weniger starke 
Förderung. Insbesondere kiesige Böden wie B64/7,5m zeigten eine starke Nährstoff-
limitierung, lehmige Böden waren meist in geringerem Ausmaß limitiert, vermutlich 
da in dieser Bodenstruktur Nährstoffe nicht so schnell ausgewaschen werden. 
Für eine Bewertung der mikrobiologischen Lebensraumfunktion mittels der substrat-
induzierten Atmung wurden die Höhe der maximalen Umsatzrate, die Dauer bis zum 
Erreichen der maximalen Umsatzrate und die Steigung der exponentiellen Wachs-
tumsphase herangezogen. Dabei stellten sich die am stärksten belasteten Bodenpro-
ben (B65/4,5m und 5,5m, B67/2,5m) als die aktivsten und wahrscheinlich auch mit 
Erfolg biologisch sanierbaren heraus. Die hohen Atmungsaktivitäten beruhen wahr-
scheinlich z. T. auf der Umsetzung der hohen Konzentration an leichtflüchtigen Koh-
lenwasserstoffen. Vermace et al. (1996) fanden in nitratreduzierenden Mikrokosmen 
nach der Zugabe und Zehrung von Acetat eine erhöhte BTEX-Abbauaktivität, so dass 
durch die Zugabe von Glukose der Abbau der leichtflüchtigen Kohlenwasserstoffe in 
diesen Versuchen angeregt werden konnte. Diese Böden waren kaum nährstofflimi-
tiert, wodurch sich offensichtlich in diesem Brunnen über die ganze Tiefe eine aktive, 
adaptierte Mikroflora entwickeln konnte, die auch in den Atmungstests direkt aktiv 
werden konnte. Darauf weisen auch die Ergebnisse der Basalatmung hin, nämlich 
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dass zu Beginn der Kurzzeitatmungstests schon eine große Biomasse vorlag, die eine 
hohe Stoffwechselleistung entwickelte. Wie weit der Abbau von Schadstoffen ging, 
kann bei der Testdurchführung am MO-Respirometer nur abgeschätzt werden, da 
keine Analysen zum Schadstoffgehalt zu Versuchsbeginn und –ende durchgeführt 
wurden. Auch Wilke et al. (2000) fanden bei Mineralölbelasteten Böden infolge der 
Verwertung des Schadstoffes als C-Quelle häufig eine deutlich erhöhte Basalatmung. 
Durch Zugabe von Nährstoffen zur substratinduzierten Atmung konnte die mikrobiel-
le Aktivität in den Bodenproben B64/7,5m, B66/8m und B70/4,5m nicht auf die Um-
satzraten der anderen Proben angehoben werden. Die Umsätze von der unbelasteten 
Bodenprobe B69/4m lagen unterhalb der von Güttes (2001) festgelegten Schwellen-
werte. Neben einer starken Nährstofflimitierung scheinen in den belasteten Boden-
proben zusätzlich toxische Effekte die mikrobiologische Aktivität zu unterdrücken. 
Die unbelastete Bodenprobe scheint toxische Effekte zu besitzen, ist jedoch sowohl 
stark nährstoff- als auch substratlimitiert. 
Auch bei der substratinduzierten Atmung der am GC-WLD durchgeführten Versuche 
wurden bei B67/5m und B66/4m der größte O2-Verbrauch und die größte Steigung 
gefunden. Vergleicht man die O2-Werte mit den für das MO-Respirometer empfohle-
nen Schwellenwerte, bei deren Unterschreitung von einer Beeinträchtigung der Le-
bensraumfunktion auszugehen ist, so erreicht die Bodenprobe B66/5m diese Werte 
nur knapp. Dieser Effekt lässt sich durch eine Nährstoffsupplementierung nicht auf-
heben, eine biologische Sanierbarkeit ist demnach nur eingeschränkt möglich. Die 
beiden Proben aus B66 verhielten sich in den Kurzzeitatmungstests konträr, obwohl 
sie beide kiesig und ähnlich belastet waren und aus übereinander liegenden Schichten 
stammten. Die Probe aus 4m Tiefe war kaum limitiert und zeigte eine hohe mikro-
bielle Aktivität, wohingegen die Probe aus 5m Tiefe stark nährstofflimitiert war und 
in seiner Fähigkeit auf die Zugabe einer leicht verwertbaren Kohlenstoffquelle mit 
einer Steigerung der mikrobiellen Aktivität zu reagieren stark eingeschränkt war, weil 
die PAK-Konzentration zu hoch war und hemmend wirkte. Wahrscheinlich wurden 
durch die Lage im Aquifer und die Durchströmung Nährstoffe und eventuell auch 
Mikroorganismen aus dem Kies ausgeschwemmt. Das unterschiedliche mikrobielle 
Potential der beiden Proben aus B66 zeigt das Ausmaß der Heterogenität des Bodens 
innerhalb eines Standortes bzw. eines Brunnens. 
In den Kurzzeitatmungstests mit Bodenproben aus B70 zeigte sich vor allem in den 
Proben aus der ungesättigten Zone eine geringe Atmungsaktivität und eine etwas hö-
here Nährstofflimitierung sowie bei B70/4,5m eine Substratlimitierung. Anscheinend 
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konnten die Mikroorganismen die PAK nicht als C-Quelle nutzen und im ungesättig-
ten Bodenbereich bestand offensichtlich sogar eine Hemmung durch die Kontamina-
tion. Im Aquiferbereich könnte eine biologische Sanierung stattfinden, im ungesättig-
ten Bodenbereich dagegen nicht.  
 
4.3 Langzeitatmungstests mit Grundwasserproben unter verschiedenen 
Redoxbedingungen 
Es wird immer wieder die Frage gestellt, inwieweit das mikrobielle Abbaupotential 
im Grundwasser die im Feld vorliegende Natural Attenuation Kapazität adäquat wi-
derspiegelt oder ob für im Labor durchgeführte Batch-Experimente, die den Abbau 
von organischen Chemikalien im Aquifer untersuchen, auch immer Festmaterial aus 
dem Untergrund für eine umfassende Aussage unverzichtbar ist (Holm et al., 1992; 
Albrechtsen et al., 1996a, b). Alfreider et al. (1997) verglichen die mikrobielle Dichte 
und Atmungsaktivität in Grundwasser und Sedimentproben und kamen zu dem Er-
gebnis, dass Grundwasserproben nicht repräsentativ für die realen Strukturen und Ab-
läufe der Mikroflora im Untergrund sind. An Sedimentpartikel gebundene Bakterien 
sind sehr viel aktiver und reflektieren die mikrobielle Biomasse und Aktivitäten im 
Untergrund besser als Bakterien in reinen Grundwasserproben. Hazen et al. (1991) 
befanden die an das Sediment gebundenen Bakterien als die biologisch aktiven Kom-
ponenten eines Aquifer-Ökosystems. Ein Vergleich der metabolischen Aktivitäten 
von gebundenen und frei lebenden Mikroorganismen zeigte, dass Mikroorganismen 
an Partikeln in organisch angereicherten Mikrozonen leben, hingegen frei lebende 
Mikroorganismen in einer nährstoffarmen Umgebung. Außerdem zeigt die Diversität 
mikrobiologischer Gemeinschaften in Grundwasser und Sediment beträchtliche Un-
terschiede (Kölbel-Boelke et al., 1988).  
Die meisten beschriebenen Laborexperimente verwenden Aquifermaterial, da der 
Einsatz von Grundwasser allein in geringeren Abbauraten resultiert (Holm et al., 
1992; Albrechtsen et al., 1996; 1997; Poeton et al., 1999). Mit den festen Partikeln 
werden Cosubstrate, Inokulum und Aufwuchsfläche analog der Bedingungen im A-
quifer in die Versuche eingebracht. Aufgrund der geologischen Gegebenheiten oder 
der damit verbundenen Kosten ist allerdings von manchen Standorten kein frisches 
Aquifermaterial für Versuche erhältlich. Zu beachten ist weiter, dass der Boden meist 
in Bodenart und Kontaminationshöhe sehr heterogen ist und damit einzelne Proben 
nicht repräsentativ für das Feld sind. Das Grundwasser, das für das Leaching der 
Schadstoffe aus dem Boden und ihren Transport in der Fahne verantwortlich ist, ist in 
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seiner Zusammensetzung deutlich homogener. Einige Untersuchungen zeigen auch 
höhere Abbauraten mit Grundwasser ohne Boden, da z. T. die Kinetik der Desorption 
organischer Verbindungen vom Boden langsamer ist als die Abbaurate (Manilal and 
Alexander, 1991; Scow and Alexander, 1992; Zhang and Bouwer, 1997). Deshalb 
sind für eine gute Charakterisierung des Abbaupotentials im Aquifer beide Untersu-
chungen sinnvoll und ermöglichen ein vollständigeres Bild über das reale Abbaupo-
tential im Aquifer. Durch die Verwendung von charakterisiertem unbelasteten Bo-
denmaterial (Kies) als Aufwuchsfläche im Gemisch mit originären Grundwasser ist 
eine standardisierte Methodik denkbar, die ohne heterogenes Standortbodenmaterial 
auskommt, aber höhere Umsätze bringt als Grundwasser allein. Dies wurde bereits 
von Laor et al. (1999), Albechtsen et al. (1996; 1997) und Poeton et al. (1999) ange-
wendet.  
Das Grundwasser ist das für das Leaching der Schadstoffe aus dem Boden und ihren 
Transport in der Fahne verantwortlich und stellt dadurch einen Querschnitt der Belas-
tung im Untergrund dar. Grundsätzlich sind Versuche mit wässrigem Medium sehr 
viel einfacher als mit Boden oder einer Bodensuspension. Bei Bodenproben gibt es 
durch die Heterogenität und die Komplexität der Bodenstruktur sehr viele verschie-
dene Faktoren, die eine eindeutige Aussage erschweren. Allein die Herstellung von 
parallelen Ansätzen, die hinsichtlich ihrer Struktur, Belastung und sonstigen Parame-
ter ähnlich sein müssen, um replizierbare Ergebnisse zu erhalten, ferner der Erhalt 
von repräsentativen Proben während des Experimentverlaufs erweist sich meistens 
als großes Problem. Um dieses zu umgehen, wird in vielen Studien nur mit dem 
Feinkornanteil eines Aquifermaterials gearbeitet (Heron et al., 1994, Nielsen et al., 
1992, 1995, Albrechtsen et al., 1994; Nielsen and Christensen, 1994a, b). Die Be-
gründung lautet, dass die Mikroorganismen sich hauptsächlich in diesem Anteil des 
Bodens befinden (Harvey et al., 1984), die höchste mikrobielle heterotrophe Aktivität 
(Albrechtsen, 1994) und, nach neueren Untersuchungen, auch abbauende mikrobielle 
Aktivitäten dort stattfinden (Albrechtsen et al., 1996b). Albrechtsen et al. (1997) un-
tersuchten den Einfluss von dem Einsatz von Feinkornanteil, Boden in seiner Struktur 
oder Feinkornanteil als Inoculum in verschiedenen Konzentrationen in Abbautests 
auf die Abbauumsatzraten und fanden ähnliche Abbaumuster und –raten. Bei Studien 
mit reinem Grundwasser wurden organische Schadstoffe zwar ebenfalls abgebaut, 
jedoch ließ sich die Abbauleistung durch die Zugabe von festem Material steigern. 
Diese Ergebnisse weisen nach, dass die Mikroflora im Grundwasser enthalten ist und 
mit Hilfe von abiotischer Aufwuchsfläche diese Methode zwar nicht die aktuelle Ab-
baukapazität im Aquifer widerspiegelt, jedoch die Entnahme und den Einsatz von 
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Bodenproben aus tieferen Schichten teilweise ersetzen kann. Einige Untersuchungen 
fanden auch höhere Abbauraten mit Grundwasser ohne Boden, da z. T. die Kinetik 
der Desorption organischer Verbindungen vom Boden langsamer war als die Abbau-
rate (Manilal and Alexander, 1991; Scow and Alexander, 1992; Zhang and Bouwer, 
1997). Die Ergebnisse bestätigten, dass die Versuche mit Grundwasser einfacher aus-
zuwerten sind, da keine Adsorption oder Einbindung der Schadstoffe am Boden statt-
finden kann und das Grundwasser chemisch-analytisch besser zu charakterisieren ist 
als der Boden. Andererseits sind die Umsätze im Grundwasser viel geringer, die 
chemisch-analytischen Methoden müssen also sensitiver sein. 
Die mikrobiellen Umsätze in diesen Langzeitatmungstests mit reinem Grundwasser 
sind als gering einzustufen, im Durchschnitt liegen sie unterhalb von 0,5 
mmol/100ml. Die Bestimmung der KBE im nativen Grundwasser und zu Versuch-
sende in den Ansätzen lässt keine Aussage über die zu erwartende Aktivität oder Ab-
baukapazitäten zu. Zu Versuchsende stieg die Anzahl der ermittelten KBE-Werte 
einheitlich auf 105 bis 106 KBE/ml GW an ohne Korrelation zu der beobachteten 
mikrobiellen Aktivität (Kao and Borden, 1997; Carmichael and Pfänder, 1997). Auch 
Stapelton und Sayler (1998) hatten die Schwierigkeit speziell schadstoffabbauende 
Mikroorganismen aus Grundwasser oder Bodenproben zu quantifizieren und zu iso-
lieren ohne die entsprechende Schadstoffkomponente als Wachstumssubstrat. Die 
mittels der Titer ermittelte Anzahl der gärenden, denitrifizierenden und sulfatreduzie-
renden Mikroorganismen gab keinen Anhaltspunkt, ob eine entsprechende Aktivität 
zu erwarten war.  
Die Versuche zeigen die starke Abhängigkeit der mikrobiellen Aktivität vom Nähr-
stoffgehalt. Ohne N- und P-Supplementierung wären die Umsätze noch niedriger und 
damit kaum messbar gewesen. Die angestrebte Methode, mikrobielle Aktivität über 
die CO2-Produktion und den O2-Verbrauch zu messen und zu verfolgen war nicht er-
folgreich. Das Kohlendioxid-Kohlensäuregleichgewicht in Abhängigkeit vom pH-
Wert lässt eine Quantifizierung des CO2 allein über die Gasphase nicht zu. Viele wei-
tere Daten wie z.B. der Ionengehalt (NH4+, NO2- und NO3-), pH-Wert müssen erhoben 
werden, um die mikrobielle Aktivität charakterisieren und mikrobiellen Abbau identi-
fizieren zu können. Allerdings hilft die Aufnahme der CO2- und O2-Kinetik zwischen 
den mikrobiellen Abbau und abiotischen Sorptionsvorgängen zu unterscheiden. Die 
Unterscheidung zwischen mikrobieller Abbauaktivität und eventuellen Adsorptions-
effekten an Oberflächen wie Glas, Huminstoffen, Biomasse oder anderen Partikeln 
muss weiter untersucht werden. 
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Aerobe Langzeitatmungstests mit Grundwasserproben 
Der Abfall des pH-Wertes in den Testansätzen kann ein erster Hinweis auf mikrobiell 
katalysierte Abbauvorgänge sein, verursacht durch die Bildung organischer Säuren 
als Abbaumetaboliten (King et al., 1999) Dies konnte bei den aeroben Langzeittests 
mit Grundwasser, vor allem bei GW 68 mit starken Abbauaktivitäten beobachtet 
werden. Bei aeroben Abbauuntersuchungen in Batch-Kulturen mit Aquifermaterial 
von Albrechtsen et al. (1997) hingegen blieb der pH-Wert in den Ansätzen über den 
gesamten Inkubationszeitraum konstant. Unter aeroben Bedingungen konnte bei der 
Endpunktmessung kein bevorzugter Abbau einzelner Substanzen der BTEX festge-
stellt werden, während bei den PAK Naphthalin eindeutig am stärksten abgebaut wur-
de gefolgt von den Methylnaphthalinen. Ein bevorzugter Abbau, abhängig von der 
Molekülgröße der PAK, wurde auch bei Versuchen mit Substratmischungen ge-
funden (Stringfellow and Aitken, 1995; Pinelli et al.,1997; Beckles et al., 1998; Mi-
lette et al., 1998). Interessant ist, dass bei dem hoch belasteten Grundwasser des 
Brunnen 68 die leichter verwertbaren und in geringerer Konzentration vorliegenden 
BTEX nicht vollständig abgebaut wurden, während gleichzeitig große Mengen an 
Naphthalin und Methylnaphthalin umgesetzt wurden. Die Ergebnisse der Abbauver-
suche mit dem Grundwasser unter aeroben Bedingungen zeigen, dass das Grundwas-
ser von Brunnen 68 trotz der höchsten ökotoxischen Wirkung die stärkste mikrobielle 
Abbauaktivität der Grundwässer aufwies, erkennbar an der hohen Sauerstoffzehrung, 
der Naphthalinelimination, der Bildung von organischen Säuren und sekundär an der 
pH-Absenkung und der Ammoniumreduktion. Ohne Zugabe von Ammonium und 
Phosphat wurden die BTEX und PAK in parallel durchgeführten Abbauversuchen 
nur in geringen Mengen mineralisiert. Das ebenfalls hoch kontaminierte und hoch 
toxische Grundwasser von Brunnen 67 zeigte im Gegensatz zu dem Wasser von 
Brunnen 68 keine Aktivität. Die dafür verantwortlichen Substanzen konnten nicht 
identifiziert werden. Das Schadstoffspektrum war laut Peakmuster der Chroma-
togramme nicht auffällig, Schwermetalle wurden nicht nachgewiesen und die Cya-
nidkonzentrationen waren im Vergleich zu den anderen Grundwasserproben nicht 
höher (Kunze, mündl. Mittl., 2000). Bei den gering organisch belasteten Grundwäs-
sern dominierten, wie die CO2- und NH4+-Abnahme zeigen, nach dem Abbau der 
BTEX (Brunnen 65) chemoautotrophe Nitrifikanten die mikrobielle Aktivität. Die 
über den Versuchszeitraum gemessene O2-Zehrung und CO2-Produktion reichte nach 
stöchiometrischer Berechnung für die vollständige Mineralisation der Schadstoffe 
aus. Beim Grundwasser dieses Brunnens wurden die geringen BTEX-Gehalte in den 
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Ansätzen und nicht in der abiotischen Kontrolle eliminiert, obwohl kein Sauerstoff 
gezehrt wurde. Dies weist auf eine biogen induzierte Sorption hin.  
Auch in dem mikrobiell aktivsten Grundwasser B68 wurden die höherkondensierten 
PAK nicht signifikant reduziert, da nur wenige Mikroorganismen in der Lage sind sie 
zu mineraliseren (Grosser et al., 1995). Auch in den anderen Grundwasserproben 
kann das Verschwinden der höherkondensierten PAK nicht auf mikrobielle Abbau-
vorgänge zurückzuführen sein. Möglicherweise diente die produzierte Biomasse als 
biologisches Sorptionmaterial für hydrophobe organische Schadstoffe (Stringfellow 
and Alvarez-Cohen, 1999). 
 
Anaerobe Langzeitatmungstests mit Grundwasserproben 
Obwohl der Abbau vieler aromatischer Verbindungen unter verschiedenen anaeroben 
Bedingungen in Anreicherungskulturen in den letzten Jahren bekannt ist, existieren 
nur wenige Untersuchungen mit originären Grundwasser- und Bodenproben. Morgan 
et al. (1993) konnten unter anoxischen Bedingungen keinen BTEX-Abbau in Grund-
wasseransätzen nachweisen, während Dyreborg et al. (1997) den Abbau von aromati-
schen Heterocyclen unter denitrifizierenden, sulfatreduzierenden und methanogenen 
Bedingungen zeigten. Genther et al. (1997) berichteten von einem limitierten Potenti-
al zum Abbau von PAK unter anaeroben Bedingungen. Die Auswertung der Versu-
che mit Grundwasser unter anaeroben Bedingungen erwies sich aufgrund der insge-
samt geringen Aktivität als schwierig. Die Umsätze der Elektronenakzeptoren wiesen 
bei einigen Proben auf einen denitrifizierenden und desulfurizierenden Schadstoffab-
bau hin, wobei dieser nicht eindeutig von anderen Phänomenen wie einem geringfü-
gigen aeroben Abbau durch eingedrungenen Sauerstoff oder einer Bildung von ge-
bundenen Rückständen zu trennen war. Über den Einsatz von 13C-Verbindungen und 
den Nachweis von Metaboliten (King et al., 1999) kann ein mikrobieller Abbau im 
Unterschied zur Rückstandsbildung dokumentiert werden.  
Durch die Begasung der Ansätze mit Helium zu Beginn der Versuche wurde ein Teil 
der BTEX ausgetrieben, so dass die zur Verfügung stehenden C-Quellen außer beim 
Grundwasser des Brunnens 68, der Teer in Phase enthielt, deutlich reduziert waren 
und es so auch nur zu geringen mikrobiellen Aktivitäten kommen konnte.  
Bei den meisten Ansätzen unter denitrifizierenden Bedingungen wurde Nitrat im 
Vergleich zur Kontrolle reduziert und in einigen Ansätzen auch Nitrit in niedrigen 
Konzentrationen gebildet. Der entstandene Stickstoff konnte nicht genau bilanziert 
werden, da einige Ansätze während der langen Inkubationszeit nicht vollständig gas-
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dicht blieben. Spuren an eingetragenem Stickstoff aus der Luftatmosphäre ließen bei 
geringen Gesamtumsätzen keine Quantifizierung zu. Dasselbe Phänomen zeigte sich 
bei der Bestimmung des gebildeten Kohlendioxids. Da sich ein Teil in der Wasser-
phase löst, sind auch hier die Konzentrationen im Gasraum zu gering, um eindeutig 
zwischen dem möglicherweise eingetragenen und gebildeten CO2 zu unterschieden. 
Die geringen Konzentrationen an BTEX und PAK wurden in den Abbauversuchen 
mit den Grundwässern der Brunnen 65 und 66 vollständig eliminiert, die höheren 
Schadstoffkonzentrationen in Brunnen 67 und 68 wurden nur teilweise abgebaut. Die 
Nitratreduktion reichte jeweils mehr als stöchiometrisch für den Umsatz der Schad-
stoffe aus, d.h. noch weitere Kohlenstoffquellen und andere nicht quantifizierte 
Schadstoffe wurden umgesetzt. Bei den PAK wurde das in höchster Konzentration 
vorliegende Naphthalin jeweils am besten umgesetzt . 
Unter desulfurizierenden Bedingungen kam es nur in den Grundwässern der Brunnen 
66 und 67 zu einer eindeutigen Sulfidbildung. In den anderen Grundwässern reichte 
möglicherweise das Redoxpotential nicht aus für die anaerobe Sulfatatmung bzw. es 
war keine ausreichende Zahl an Desulfurikanten vorhanden. Im Grundwasser des 
Brunnen 65 wurde das enthaltene Nitrat reduziert und Nitrit in niedrigen Konzentra-
tionen gebildet. Die geringen BTEX- und PAK- Konzentrationen in den Wässern des 
Brunnens 65 wurden während der Versuche im Vergleich zur Kontrolle eliminiert. 
Interessanterweise verblieben in den desulfurizierenden Ansätzen des Grundwassers 
66 und 67 deutliche Schadstoffrestkonzentrationen. Inwieweit es sich bei den Umsät-
zen um mit der Sulfatreduktion oder mit der Nitratreduktion (Brunnen 65) gekoppelte 
Umsätze handelt, aerobe Umsätze mit geringen Sauerstoffkontaminationen oder bio-
gene Fixierung, ist mit den vorliegenden Daten und den insgesamt geringen Umsät-
zen nicht eindeutig zu klären.  
4.4 Langzeitatmungstests mit Bodenproben unter verschiedenen Re-
doxbedingungen 
Boden ist kein homogenes Medium, sondern setzt sich aus vielen Mikrohabitaten mit 
komplexen Biozönosen zusammen in denen unterschiedliche Bedingungen herrschen. 
Eine entnommene Bodenprobe stellt also immer nur einen kleinen Ausschnitt dar, 
wobei unklar ist, wie repräsentativ dieser Teil und die daraus ableitbaren Ergebnisse 
sind (Ottow and Bidlingmaier, 1997). Durch die Herstellung einer Bodensuspension 
wird die primäre Bodenstruktur zerstört, es werden völlig neue, unnatürliche Bedin-
gungen eingestellt, an die sich die Mikroorganismen neu anpassen müssen. Inwieweit 
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diese Bedingungen auf die im Feld herrschenden Verhältnisse übertragbar sind, bleibt 
offen. 
Neben der Variabilität der räumlichen Gegebenheiten bestimmt die zeitliche Variabi-
lität die Aussagekraft über das mikrobielle Potential einer Bodenprobe begrenzt. Mit 
fortschreitender Mineralisation der Ausgangssubstanzen gehen sukzessive mikrobiel-
le Aktivitäten und Fließgleichgewichte einher, die von charakteristischen Biozönosen 
und Stoffwechselprozessen begleitet werden. Wahrscheinlich befindet sich stets der 
größte Teil (ca. 60 - 80 %) der Bodenmikroflora in physiologischer Ruhe und ver-
sucht ungünstige Bedingungen mit den verschiedensten Überlebenstrategien (wie 
Versporung, Cystenbildung, Einkapselung, Abmagerung, Formänderung) zu über-
brücken. Deshalb zeigt die Untersuchung und der Einsatz einer Bodenprobe in At-
mungstests immer nur eine Momentaufnahme des aktuellen Zustandes und nicht de-
ren maximales Potential. Zu einem anderen Zeitpunkt könnten völlig andere Bedin-
gungen vorherrschen, die andere mikrobielle Aktivitäten induzieren und zu einer an-
deren Einschätzung und Prognose bezüglich der biologischen Sanierbarkeit führen 
würden.  
Nur wenige Studien überprüfen die Variabilität, speziell des mikrobiellen Abbaupo-
tentials in Bodenproben aus unterschiedlichen Brunnen oder aus verschiedenen Tie-
fen oder Zonen innerhalb eines Brunnens. Sie verallgemeinern häufig das in einer 
Probe gefundene Abbauverhalten auf einen ganzen Standort. Phelps und Young 
(1999) untersuchten die Abbaumuster von BTEX in verschiedenen Sedimenten unter 
verschiedenen Redoxbedingungen und fanden, wie auch in dieser Arbeit, ein breites 
Spektrum unterschiedlicher Abbaumuster für die einzelnen BTEX-Komponenten un-
ter verschiedenen Bedingungen und in den unterschiedlichen Proben hinsichtlich Ab-
bauraten und -ausmaß. Eine Verallgemeinerung der Ergebnisse war nicht möglich. 
Jede Bodenprobe und das in ihr beobachtete mikrobielle Potential steht also für sich 
allein und stellt einen kleinen Ausschnitt der mikrobiologischen Diversität dar an die-
ser Stelle, zu diesem Zeitpunkt unter den jeweiligen Bedingungen.  
Bei der Betrachtung der Abbaukapazität ist von Bedeutung, ob Art und Konzentration 
des Substrates die Induktion und Vermehrung einer (spezifischen) Mikroflora ermög-
lichen und ob die Ausgangspopulation hoch genug ist, um die entsprechende Verbin-
dung nach Akklimation zu verwerten. Die enzymatische Anpassung (Adaption) an 
ein Substrat erfolgt in einem relativ kleinen Teil der Gesamtmikroflora und kommt je 
nach Art und Menge des Substrates sowie der Bodenbedingungen in sehr unter-
schiedlichen Latenzzeiten (lag-Phasen) zum Ausdruck. Hohe Biomassen, Keimzahlen 
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oder Populationsdichten an Mikroorganismen in Böden bedeuten nicht, dass auch alle 
auf Nährmedien kultivierbaren Organismen zum Zeitpunkt der Untersuchung physio-
logisch aktiv sind. Relativ hohe Populationsdichten bei Keimzahlbestimmungen wei-
sen lediglich darauf hin, dass der betreffende Boden offenbar über allgemein günstige 
Lebensbedingungen verfügt und regelmäßig mit organischen Substraten versorgt 
wird. Die große Vielzahl an Anpassungsstrategien ermöglicht die ständige Anwesen-
heit einer hohen Besiedlungsdichte. Die Mikroflora eines Bodens verfügt zwar 
grundsätzlich über eine sehr hohe potentielle, omnipotente ökophysiologische Anpas-
sungsfähigkeit, reagiert aber auf die Zufuhr organischer Fremdstoffe je nach Art, 
Menge, Zusammensetzung und ökologischen Bedingungen sehr unterschiedlich. 
Nach Wilke et al. (2000) erfassen die direkten und aufwendigen Verfahren zur Be-
stimmung der mikrobiellen Biomasse durch die Keimzählung auf festen und flüssigen 
Medien nur einen kleinen, unbekannten Anteil der Bodenmikroflora (ca. 5%), da vie-
le Mikroorganismen nicht auf den verwendeten Medien wachsen. 
Neben einem mikrobiologischen Abbau kann die Aktivität der Mikroorganismen 
auch darin bestehen, die Assoziation der Schadstoffe an gelöste oder an den Boden 
gebundene natürliche organische Substanzen wie Huminstoffe zu beeinflussen. Bei-
spielsweise wurde die Bindung von hydroxylierten und carboxylierten PAK-
Metaboliten über Ester- und Etherbindungen an Huminsäuren nachgewiesen (Bollag 
and Loll, 1983; Richnow et al., 1994, 1995). Die Adsorption der Schadstoffe im 
Grundwasser und Boden kann auch an der Biomasse von Mikroorganismen erfolgen, 
wie für Benzol gezeigt wurde (Hutchins, 1993). Die Bioverfügbarkeit solcher gebun-
denen Schadstoffe ist über lange Zeiträume schwer abschätzbar (Dott et al., 1995). 
Durch veränderte Umweltbedingungen wie z.B. eine Veränderung der Redoxbedin-
gungen erscheint eine Remobilisierung möglich. Auch die Bildung biogener Deter-
gentien durch Mikroorganismen wurde beobachtet, insbesondere bei PAK verwerten-
den Bakterien, die an den Boden assozierte Schadstoffe solubilisieren und somit wie-
der bioverfügbar machen (Willumsen and Karlson, 1996; Arino et al., 1996). 
In den hier untersuchten Bodenproben wurden relativ geringe Zahlen an Mikroorga-
nismen gefunden. Im Vergleich zwischen den verschiedenen Proben korrelierte die 
Anzahl an Mikroorganismen und ihre Zunahme während der Versuche nicht mit dem 
Potential Schadstoffe abzubauen, wie es auch in anderen Studien festgestellt wurde 
(Thomas et al., 1997; Kao and Borden, 1997; Carmichael and Pfaender, 1997a). Ba-
ker et al.(2000) fanden in aeroben Mikrokosmen mit aus der ungesättigten Zone 
stammendem Sediment bei erhöhten Respirationsraten von Toluol keine überein-
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stimmenden mikrobiellen Werte. Die Anzahl Mikroorganismen blieb über den Ver-
suchszeitraum konstant. Auch bei Vermace et al. (1996) folgte bei einer Zunahme der 
BTEX-Abbauaktivität durch Denitrifikanten keine entsprechende Zunahme der 
BTEX-Abbauer. Albrechtsen et al. (1997) fanden bei aeroben Abbauversuchen in 
Batch-Kulturen mit Aquifermaterial keine Korrelation zwischen der Anzahl an Mik-
roorganismen und der beobachteten Abbaukapazität hinsichtlich BTEX und PAK, 
begründet durch die Komplexität des Systems. Hinsichtlich des Abbaus von PAK 
korrelierten bei Carmichael und Pfänder (1997) weder die Anzahl KBE, die Wasser-
löslichkeit oder der Kow noch das Ausmaß der PAK-Mineralisation. In Böden mit ei-
nem hohen PAK-Umsatz wurde keine große Anzahl an PAK-Abbauern gefunden.  
Das Fehlen von Abbauaktivität ist manchmal auf die bevorzugte Nutzung anderer C-
Quellen zurückzuführen (Edwards und Grbic-Galic, 1992). Allerdings kann die Ab-
bauleistung durch die Aufhebung einer Nährstofflimitierung auch erst angeregt wer-
den (Sobisch, 1999).  
Bei aeroben Abbauversuchen in Batch-Kulturen mit Aquifermaterial von Albrechtsen 
et al. (1997) wurden bei verschiedenen Bodenproben unter unterschiedlichen Bedin-
gungen stark variierende Abbaumuster für Naphthalin gefunden. In einigen Fällen 
wurde Naphthalin vor oder gleich schnell wie Benzol und Toluol abgebaut, in ande-
ren Fällen dauerte der Abbau wesentlich länger.  
 
Aerobe Langzeitatmungstests 
Das Testdesign Bodensuspension stellte sich als nicht für alle Bodenarten geeignet 
heraus. Bei überwiegend kiesigen Bodenproben geht der organische Anteil in Lösung 
und ist dort für die Mikroorganismen bioverfügbar. Die Beprobung der wässrigen 
Phase spiegelt die Bedingungen und mikrobiellen Prozesse in der Bodenphase nicht 
adäquat wieder. Dies gilt vor allem bei lehmigen Böden. Bei kiesigen Böden gehen 
alle im Boden vorhandenen Stoffe wie Substrat und Nährstoffe in Lösung und wer-
den damit bioverfügbar. Die Batch-Kultur besteht dann aus einem weitgehend homo-
genen Medium, in dem sich eine Bakterienpopulation optimal entwickeln kann. Dies 
kann zu einer Überschätzung des mikrobiellen Potential führen. Bei lehmigen Böden 
hingegen bildet sich ein Zwei-Phasen System aus, das während der Inkubation nur 
noch selten durchmischt wird. Daher lösen sich nicht alle Stoffe aus dem Boden in 
die Wasserphase, die mikrobielle Aktivität kann sich nicht vollständig entwickeln 
und findet voraussichtlich nur an der Schnittstelle Boden- Wasser statt. Trotz des 
Vorteils der Beprobung der wässrigen Phase einer Bodensuspension gibt es einige 
Nachteile, die das tatsächliche mikrobielle Potential einer Bodenprobe ungünstig be-
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einflussen. Vorrangig ist der Gastransfer zwischen fester, wässriger und gasförmiger 
Phase eingeschränkt, wodurch Sauerstoff häufig zum limitierenden Faktor wird. Au-
ßerdem behindert ein kleiner Gefäßdurchschnitt mit einer entsprechend kleinen Was-
seroberfläche den Übergang des Sauerstoffs in die Suspension. Die Entwicklung der 
mikrobiellen Aktivität bei Einstellung der 50% WHK einer Bodenprobe scheint dem 
wirklichen mikrobiellen Potential einer Bodenprobe eher zu entsprechen 
Die Detektion des Kohlendioxid am GC-WLD wird, wie die Kurzzeitatmungstests 
zeigten, durch die Bodensuspension weiter erschwert, da entstehendes CO2 sich je 
nach pH-Wert in unterschiedlichen Anteilen bevorzugt in der wässrigen Phase löst 
und in der Gasphase nicht zu messen ist. Daher war der O2-Verbrauch auch bei den 
Langzeitatmungstests der zuverlässigere Parameter, der jedoch durch eindringenden 
Sauerstoff während der Beprobung geringfügig verfälscht wurde. Wie schon bei den 
Langzeitatmungstests mit Grundwasser war auch bei Langzeitatmungstests mit dem 
Testdesign Bodensuspension die ursprüngliche Methodik die mikrobielle Aktivität 
über den Verlauf der Atmung und vorrangig über die CO2-Bildung zu beobachten, 
nicht erfolgreich umzusetzen.  
Außerdem war die Prämisse für die Langzeitatmungstests, dass genügend Nährstoffe 
für die Umsetzung des organischen Kohlenstoffgehalts im Boden vorhanden wären, 
nicht richtig wie die Ergebnisse der Kurzzzeitatmungstests zeigten. Offensichtlich 
konnte bei einigen Batch-Kulturen keine vollständige Veratmung der vorhandenen 
Substrate aufgrund von Nährstofflimitierung erfolgen. 
Anoxische Langzeitatmungstests 
Für die anoxischen Langzeitatmungstests war das Testdesign Bodensuspension ge-
eigneter, da die auf der Bodenphase stehende Wassersäule die anoxischen Stoffwech-
selprozesse vor möglicherweise eindringendem Luftsauerstoff schützte und damit 
reduzierende Verhältnisse in der Bodenphase begünstigte. Die Einstellung der 50% 
WHK in der Bodenprobe bei anoxischen Versuchen könnte das Problem der Dichtig-
keit verstärken, da keine Wassersäule den Boden vor eventuell eindringender Luftat-
mosphäre schützen würde.  
Bei der Nitratreduktions-Versuchsreihe waren denitrifizierende Aktivitäten eindeutig 
über die Bildung und weitere Umsetzung von Denitrifikationszwischenprodukten wie 
Nitrit und N2O identifizierbar. Der Nitratgehalt der Böden war gering und beeinfluss-
te die Quantifizierung der Elektronenakzeptorumsätze nicht.  
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Im Gegensatz zu den aeroben Versuchen fand die mikrobielle Aktivität hauptsächlich 
in den ersten Zentimetern der festen Phase statt. Bei den sulfatreduzierenden Ansät-
zen war dies an einer starken Schwarzfärbung, verursacht durch Sulfidbildung, in 
diesem Bereich erkennbar. Da aber keine weitere Durchmischung der Bodensuspen-
sion erfolgte, spiegeln die Parameter der Wasserphase nicht die Zustände und abge-
laufenen Prozesse in der Bodenphase wieder.  
Die Bilanzierung der anoxischen Stoffwechselumsätze über die Abnahme der Kon-
zentration der Elektronenakzeptoren und die Zunahme der CO2-Konzentration in der 
wässrigen Phase wurde bei den sulfatreduzierenden Ansätzen durch die Nutzung des 
in der Bodenphase teilweise sehr hohen primären Sulfatgehaltes erschwert. Die Aus-
waschung in die wässrige Phase war nicht vollständig. Aufgrund der schwierigen 
Qualifizierung und Quantifizierung der sulfatreduzierenden Stoffwechselvorgänge, 
konnte auch die Reduzierung der Schadstoffe nicht eindeutig auf diese Prozesse zu-
rückgeführt werden. Bei den stark kontaminierten Brunnen 65 und 67 zeigte sich wie 
bei den nitratreduzierenden Ansätzen eine hohe CO2-Konzentration in den Ansätzen, 
was auf eine BTEX-Umsetzung hinweist. Nach Morrissey und Grismer (1999) ist es 
jedoch auch möglich, dass BTEX aufgrund von Sorptionsvorgängen nicht wiederge-
funden werden. Sie fanden, dass die Adsorptionskapazität von tonigen Mineralparti-
keln für BTEX bis zu 15% der Original Masse betragen kann und diese Kapazität im 
Verhältnis zur spezifischen Oberfläche dieser Partikel steht. Weiterhin wird ange-
nommen, dass der Hauptteil der Sorption (24% bis 72%) in den Mikroporen der Ton-
partikel stattfindet. Über die langen Versuchszeiträume von über einem Jahr könnte 
es zu solchen Vorgängen gekommen sein. Darauf lassen auch Ergebnisse der 
Headspace-Extraktion schließen. Bei der Bestimmung der BTEX durch die fünffa-
chen Headspace-Extraktion löste sich bei einigen, vorrangig lehmigen Proben, bei 
jeder Extraktion stets der gleiche Anteil von der festen Bodenphase in die Gasphase, 
so dass bei der späteren Auswertung die Konzentration über die Extrapolation der 
Werte nur näherungsweise bestimmt werden konnte. Es ist vorstellbar, dass über die 
langen Versuchszeiträume, biogen katalysierte Sorptionsvorgänge dominierten und 
die Ergebnisse verfälschen. Die lange Inkubationszeit ist aber aufgrund der energie-
gewinnärmeren und damit langsameren Wachstumsweise von anoxischen Mikroor-
ganismen notwendig sind, um überhaupt detektierbare Umsätze zu finden. Ob bei den 
Ansätzen mit Proben aus B67 wirklich PAK umgesetzt wurden, bleibt somit fraglich.  
 
Diskussion 
 
117 
4.5 Vergleich der Grundwasser- und Bodenproben in Kurzzeit- und 
Langzeitatmungstests unter verschiedenen Redoxbedingungen 
Die Kombination von Kurzzeitversuchen und Langzeitversuchen stellt eine sinnvolle 
Strategie zur Bewertung von Bodenproben von organisch kontaminierten Standorten 
hinsichtlich ihres mikrobiellen Potentials und dem möglichen Ablauf von Selbstreini-
gungsprozessen dar. Bei den Kurzzeitatmungstests kann über die nur einige Tage be-
anspruchende Messung der Sauerstoff- und Kohlendioxidkonzentration eine mögli-
che Nährstofflimitierung, das maximale mikrobielle Gesamtpotentials oder eine toxi-
sche Hemmung der mikrobiellen Aktivität durch Kontaminationen bestimmt werden. 
In den Langzeitatmungstests kann zusätzlich die mikrobielle Abbaukapazität unter 
verschiedenen Redoxbedingungen in Grundwasser- und Bodenproben untersucht 
werden. Im folgenden werden die Ergebnisse der Kurzzeit- und Langzeitatmungstests 
unter verschiedenen Redoxbedingungen mit Grundwasser- und Bodenproben aus den 
verschiedenen Brunnen verglichen. Tab. 4.1 gibt einen Überblick über die gefunde-
nen mikrobiellen Aktivitäten in den verschiedenen Proben eines Brunnens und ihre 
Einstufung.  
In den Kurzzeitatmungstests zeigten die Bodenproben aus den hoch belasteten Brun-
nen 65 und 67 die höchsten mikrobiellen Aktivitäten, die offensichtlich auch auf der 
Veratmung der in hohen Konzentrationen vorliegenden leichtflüchtigen Kohlenwas-
serstoffe beruhte wie aus den hohen Basalatmungsumsätzen zu schließen ist. An-
scheinend waren diese Brunnen auch nicht in der Verfügbarkeit von Nährstoffe limi-
tiert. Aufgrund dieser Ergebnisse ist davon auszugehen, dass sich in diesen Brunnen 
eine adaptierte, aktive Mikroflora ausgebildet hat, die nach Aufhebung der O2-
Limitierung in den Kurzzeitatmungstests ihre mikrobiellen Aktivität vollständig ent-
wickeln konnte. In den Langzeitatmungstests hingegen lagen die mikrobiellen Aktivi-
täten dieser Proben im unteren Drittel verglichen mit den anderen getesteten Böden. 
Zwar wurden auch hier zumindest in B65 die BTEX-Gehalte weitgehend reduziert, es 
ist davon auszugehen, dass sich in der Bodensuspension das mikrobielle Abbaupoten-
tial nicht vollständig entwickeln konnte.  
Das Grundwasser aus B65 war wie die Bodenproben stärker mit BTEX als mit PAK 
belastet und in den aeroben Langzeitatmungstests entwickelten verschiedene physio-
logische Mikroorganismengruppen ihre Stoffwechselaktivitäten. BTEX wurden voll-
ständig veratmet und während der Abbauvorgänge fand offensichtlich ein Substrat-
wechsel von Toluol auf Benzol statt. Die durch die Abbauprozesse angestiegene CO2-
Konzentration im Wasser wurde anschließend von nitrifizierenden Mikroorganismen 
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verbraucht. Auch unter nitrat- und sulfatreduzierenden Bedingungen kam es zu einer 
vollständigen Schadstoffeliminierung, die sulfatreduzierenden Prozesse ließen sich 
nicht eindeutig qualifizieren. Die Grundwasserprobe spiegelte das mikrobielle Poten-
tial des Brunnens wieder. 
In allen aeroben Ansätzen mit Bodenproben aus B67 wurden zu Versuchsende BTEX 
und PAK in höheren Konzentrationen wiedergefunden. Es wird angenommen, dass 
sich auch hier die mikrobielle Aktivität in der Bodensuspension nicht entfalten konn-
te, hautsächlich limitiert durch eine eingeschränkte O2-Zufuhr. Unter nitrat- und sul-
fatreduzierenden Bedingungen wurden in der wässrigen Phase der Bodensuspensio-
nen erhöhte CO2-Konzentrationen gemessenen, die vermutlich aus der verstärkten 
Umsetzung der BTEX herrühren. Bei den Desulfurikanten-Ansätzen war teilweise 
auch Sulfid in größeren Mengen gebildet worden. PAK wurden unter diesen Bedin-
gungen in B67 jedoch nicht umgesetzt.  
Die Ergebnisse der Kurzzeitatmungstests lassen darauf schließen, dass in einigen Tie-
fen dieses Brunnens eine adaptierte, aktive Mikroflora vorliegt, die eine biologische 
Sanierung, besonders unter O2-Zufuhr, ermöglichen würde. 
Die Grundwasserprobe B67 hingegen lässt keine Rückschlüsse auf die hohen mikro-
biellen Aktivitäten in den Bodenproben zu. Dieses Grundwasser besaß eine ökotoxi-
kologische Wirkung, verursacht durch ein breites Schadstoffspektrum mit BTEX, 
PAK, Heterocyclen und anderen Kontaminanten. Unter aeroben Bedingungen zeigte 
sich eine schwache Nitrifikation ohne Schadstoffreduzierung. Unter nitratreduzieren-
den Bedingungen kam es anscheinend zu einer teilweisen Eliminierung von Schad-
stoffen, vor allem der PAK. 
Brunnen 66 war ein sehr heterogener Brunnen, trotz seiner durchgehend kiesigen Be-
schaffenheit und PAK-Belastung. Proben aus 4 m und 5 m Tiefe wurden in Kurzzeit-
atmungstests am GC-WLD eingesetzt und reagierten gegensätzlich. B66/4m zeigte 
sehr hohe Umsätze und eine nur geringe Nährstofflimitierung, während die Probe aus 
5 m Tiefe stark nährstofflimitiert war und nur niedrige mikrobielle Aktivität entwi-
ckelte. Von dem hohen PAK-Gehalt könnte eine Hemmung ausgegangen sein und die 
Lage in der gesättigten Zone und die kiesigen Bodenbeschaffenheit verursachten e-
ventuell eine Auswaschung der Nährstoffe. 
Sowohl in den Kurzzeit- als auch in den Langzeitatmungstests war die inaktivste Bo-
denprobe die aus dem Gipskeuper stammende Probe B66/8m. Eine eindeutige Ursa-
che konnte nicht gefunden werden. Eine Vermutung ist, dass die Mikroorganismen-
dichte in dieser Tiefe für den Aufbau einer Population zu gering war oder das dieses 
Bodenmaterial zu verdichtet für eine mikrobielle Besiedlung war.  
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In einigen kiesigen Bodenproben von Brunnen 66 wurden in den aeroben Langzeit-
atmungstests die höchsten Atmungsaktivitäten gemessen. Auch unter nitrat- und sul-
fatreduzierenden Bedingungen fanden mikrobielle Umsätze statt, bei denen BTEX- 
und PAK-Konzentrationen in einigen Ansätzen reduziert wurden. In den beiden Bo-
denproben B66/5m und 7m aus dem gesättigten Bereich scheinen verschiedene de-
nitrifizierende Mikroorganismengruppen aktiv gewesen zu sein. In der Probe aus 5 m 
Tiefe wurde unter starkem Ammoniumverbrauch PAK sowohl aus der Boden- als 
auch aus der Wasserphase biogen umgesetzt, BTEX hingegen kaum oder gar nicht. In 
den Ansätzen mit Boden aus 7m Tiefe waren vor allem BTEX-Verwerter aktiv, die 
weniger Ammonium, dafür aber mehr Nitrat verbrauchten und im Schnitt mehr CO2 
produzierten. Die Probe aus dem ungesättigten Bereich (4m Tiefe) zeigte ähnliche 
Werte wie die Ansätze mit Probe aus 7 m Tiefe, jedoch waren dort die denitrifizie-
renden Prozesse nicht mit einem Schadstoffabbau gekoppelt. 
Das Grundwasser aus B66 war wie die Bodenproben stark mit PAK (1 mg/L) sowie 
in geringerem Umfang mit BTEX belastet. In den aeroben Langzeitatmungstests 
wurde O2 nur in geringen Mengen verbraucht, auch die CO2-Produktion war gering. 
Nach einer Woche Inkubationszeit begann die CO2-Konzentration aufgrund nitrifizie-
render Prozesse abzunehmen. Zu Versuchsende konnte die ursprüngliche Kontamina-
tion in den drei Parallelen nicht wiedergefunden werden. Unter nitrat- und sulfatredu-
zierenden Bedingungen war die Schadstoffelimination nicht vollständig, obwohl Nit-
rat und Sulfat verbraucht wurden. 
Die Heterogenität der mikrobiellen Aktivität innerhalb dieses Brunnens konnte mit 
den Grundwasserversuchen nicht erfasst werden. In den verschiedenen Tiefen waren 
unter den verschiedenen Redoxbedingungen unterschiedliche Mikroorganismengrup-
pen dominant, die nur teilweise einen Schadstoffabbau katalysierten. Die Frage nach 
der Möglichkeit einer biologischen Sanierbarkeit kann für diesen Brunnen aus den 
gewonnenen Ergebnissen nicht eindeutig beantwortet werden. 
In den Bodensuspensionen mit Bodenproben aus unterschiedlichen Tiefen der ver-
schiedenen Brunnen waren verschiedene physiologische Gruppen dominant. Inwie-
weit ihre Stoffwechselaktivitäten einen Schadstoffabbau einschlossen, eventuell auch 
nur cometabolisch, war sehr unterschiedlich. Teilweise zeigten sich die Mikroorga-
nismen gegenüber den hohen Schadstoffkonzentrationen nur tolerant.  
Die meisten Grundwasserproben spiegelten die Kontamination, jedoch nicht die To-
xizität der Brunnen wieder. Bezüglich des mikrobiellen Potentials finden sich teilwei-
se gegensätzliche Ergebnisse. In B66 beispielsweise ist das Brunnenprofil bezüglich 
seines mikrobiellen Potentials zu heterogen, um in Versuchen mit Grundwasser diese 
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Bandbreite aufzuzeigen. Es wäre zu überprüfen, ob bei einer Optimierung der At-
mungstests mit Grundwasser (zusätzliche Aufwuchsfläche) und Boden (Inoculum) 
die Testaussagen vergleichbarer und eindeutiger werden. Es ist durchaus vorstellbar, 
dass Grundwasserproben Auskunft über den aktuellen Zustand im Aquifer geben. Die 
Untersuchung von Grundwasser- und Bodenproben sowie ihr Einsatz in Langzeit- 
und Kurzzeitatmungstests können zu einer umfassende Aussage über das Natural At-
tenuation Potential führen; ein entsprechender Stufenplan wird von Dott (2000) vor-
geschlagen (Abb. 4.1). 
 
Tab. 4.1:  Vergleich der in Kurzzeit- und Langzeitatmungstests eingesetzten Grundwasser- und 
Bodenproben und Bewertung ihrer Aktivität. 
 
Boden-
probe 
Boden-
art 
GV Σ BTEX Σ PAK  Kurzzeitatmungstests   Langzeitatmungstests  
Tiefe [m]  [%] [mg/kg TS oder L] Aktivität C-
Limitierung 
N/P-
Limitierung 
aerob + Nitrat + Sulfat 
Brunnen 
64 
          
6 Auelehm 6,2 0,8 103,93 ++ ---- --- + + ++ 
7,5 Kies 0,8 10,0   93,64 +  ---- ++ ++ ++ 
8,5 Kies 2,2 31,7 255,82 ++ ---- ---- ++++ ++ +++ 
10 Gipskeuper 4,5 16,1 190,06    +++ +++ + 
Grundwasser      1,8   0,8    - + + 
Brunnen 
65 
          
3,5 Auelehm 4,4     2,3 < 0,1    + +++ +++ 
4,5 Auelehm 4,7 1791,5 < 0,1 ++++ - - + +++ +++ 
5- 5,5 Gipskeuper 11,6 941,8 < 0,1 +++ - - + +++ +++ 
Grundwasser     17,8     1,1    +++ ++ - 
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Tab. 4.1 (Forts.):  Vergleich der in Kurzzeit- und Langzeitatmungstests eingesetzten Grundwas-
ser- und Bodenproben und Bewertung ihrer Aktivität. 
Boden-
probe 
Boden-
art 
GV Σ BTEX Σ PAK  Kurzzeitatmungstests   Langzeitatmungstests  
Tiefe [m]  [%] [mg/kg TS oder L] Aktivität C-
Limitierung 
N/P-
Limitierung 
aerob + Nitrat + Sulfat 
Brunnen 66           
4 Kies 3,7 8,5 103,48 ++++ - - ++ ++ ++ 
5 Kies 0,8 35,0 404,5 + ---- --- +++ ++ ++ 
6 Kies 0,7 9,2   44,25    + ++ ++ 
7 Kies 1,5 2,7 119,86    ++ ++ +++ 
8 Gipskeuper 4,5 8,7   1,1 + - -- - - - 
Grundwasser   3,6   2,6    + + ++ 
Brunnen 67           
2,5 Auelehm 8,5 1145,0 336,6 ++++ - - + + +++ 
5 Auelehm 7,5 1267,5 363,7 ++++ - - + +++ +++ 
7 Gipskeuper 5,0    59,0 n.b.     ++  
Grundwasser     12,3    3,5    - + ++ 
Brunnen 68           
2,5 Auelehm 4,3 16,8 < 0,1    ++++ +++ ++ 
3,5 Auelehm 1,3 0,2 < 0,1    + ++ ++ 
4,5 Gipskeuper 3,2 17,3 < 0,1    - + + 
Grundwasser     25,8 325,8    ++++ + - 
Brunnen 69           
3,9 Kies 4,1 < 0,1 < 0,1    + + ++ 
4,0 Kies 2,0 0,8 < 0,1 ++ ---- ---- -   
4,2 Kies 1,0 0,6 < 0,1    -   
7 Gipskeuper 4,1 22,7 < 0,1       
Grundwasser      0,5    0,3    ++ + - 
Brunnen 70           
4,5 Auelehm 2,5 < 0,1 < 0,1 ++ ---- --- + +++ - 
5,5 Auelehm 3,7 < 0,1 < 0,1 ++ --- --- + +++ ++ 
6,5 Gipskeuper 3,9 < 0,1 < 0,1 +++ -- -- ++ ++++ +++ 
GV: Glühverlust 
Bewertung:  -: nicht aktiv,  +: kaum aktiv,  ++: etwas aktiv,  
   +++:aktiv,  ++++: sehr aktiv 
 
-: kaum limitiert, --: etwas limitiert  , ---: limitiert,   
 ----: stark limitiert 
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Abb. 4.1: Stufenplan für die Untersuchung von Boden- und Grundwasserproben zur Abschät-
zung der mikrobiellen Abbaukapazität und des Potentials für Natural Attenuation / 
Enhanced Natural (Dott, 2000). 
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4.6  Schlussfolgerungen 
 
In Anlehnung an die in 1.5 genannten Zielsetzungen dieser Arbeit, können folgende 
Aussagen getroffen werden: 
Ergebnisse der Methodenentwicklung: 
• Mit Hilfe von Laborversuchen Aussagen über das mikrobielle Potential im Unter-
grund zu erhalten ist nur eingeschränkt möglich. Selbst in einem abgeschlossenen 
System wie der Batch-Kultur begrenzen Heterogenität und Komplexität des Kom-
partiments Boden die Vorhersagbarkeit und Analyse von im Untergrund ablaufen-
den Prozessen. Für eine genaue Bilanzierung müssen Analytik und Methoden wei-
ter optimiert werden.  
• Die Erwartung die mikrobiellen Vorgänge vorwiegend über die CO2-Produktion 
und Messung der Gasphase beobachten zu können, war aus verschiedenen Grün-
den nicht erfolgreich: Die CO2-Anteile in der Luft sind im Vergleich zu O2 und N2 
ausgesprochen niedrig und geringe Umsätze somit schwierig zu erfassen. Weiter-
hin ergab sich durch das Testdesign der Bodensuspension die Problematik des 
Verbleibs des gebildeten CO2 in der wässrigen Phase, wodurch die Empfindlich-
keit der Methode weiter herabgesetzt wurde. Außerdem wurde der umgesetzte 
Kohlenstoff nicht vollständig als CO2 freigesetzt, sondern verblieb in den Metabo-
liten oder wurde in die Biomasse eingebaut. 
• Das Testdesign der Langzeitatmungstests - die Bodensuspension - ist nicht für alle 
Bodenarten geeignet. Bei kiesigen Bodenproben entsteht eine weitgehend homo-
gene Lösung, bei lehmigen Proben jedoch ergibt sich ein Zwei-Phasen System in 
dem keine weitere Durchmischung stattfindet und keine optimalen Umsätze zu er-
warten sind. In diesen Fällen wird sich nicht das maximal mögliche mikrobiologi-
sche Potential einer Bodenprobe entwickeln. Auch das Schütteln während der In-
kubation kann eine Sauerstofflimitierung nicht vollständig verhindern. Der Pro-
bengefäßquerschnitt und die dementsprechend große Wasseroberfläche haben ei-
nen entscheidenden Einfluss auf die Ergebnisse. Die anoxischen Versuche hinge-
gen werden durch die Bodensuspension unterstützt, da sich durch die Wassersäule 
reduzierende Bedingungen in der Bodenphase einstellen können.  
• Bei den Langzeitatmungstests müssen weitaus mehr Parameter erhoben werden als 
nur die Konzentrationen von CO2 und O2 um ein vollständiges Bild der stattgefun-
denen Vorgänge, vor allem des Schadstoffabbaus zu erhalten. In dieser Arbeit 
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konnten nicht alle Methoden validiert und optimiert werden, um diese Parameter 
zu gewinnen, das gilt besonders für die BTEX-Bestimmung. Bzgl. der PAK-Daten 
wurden die Methoden optimiert und die Messungen validiert, der Verbleib der 
Schadstoffe in der Batch-Kultur ließ sich nicht endgültig klären.  
• Eine Optimierung der Batchversuche könnte darin bestehen, nicht eine Bodensus-
pension mit einem Boden- Wasser-Verhältnis, beispielsweise 1 :1, anzusetzen, wie 
in dieser Arbeit, sondern mit Inoculi und möglichst frischen Grundwasserproben 
vom Standort zu arbeiten. So ließe sich die Komplexität des Boden und die Entste-
hung eines Zwei-Phasen-Systems vermeiden und man könnte weitgehend homoge-
ne Proben ohne störende Einflüsse z. B. Sorption durch die Bodenmatrix analysie-
ren. Bei stark belasteten Bodenproben ist die Einstellung der 50%iger WHK in 
Batch-Kultur zu empfehlen, um hohe Schadstoffkonzentrationen nicht zu verdün-
nen. Während des Versuches könnte die Messung der Atmungsaktivität erfolgen 
und zu Versuchsende müssten Ionen- und Schadstoffgehalt mit Hilfe von Extrakti-
onen bestimmt werden.  
• Möglicherweise können Eluate, hergestellt aus standortauthentischen Material, den 
Einsatz von Aquifermaterial ersetzen. Dott et al. (2001) schlagen Eluate als Früh-
Indikatoren für die zeitliche und räumliche Pufferfunktion des Poren- und Grund-
wassers vor, die eine Gefährdung für Grund- und Trinkwasser anzeigen könnten. 
Das Feststoff-Wasser-Verhältnis 1 : 2 würde einen Kompromiss darstellen, bei 
dem einerseits die Bodenlösung nicht zu stark verdünnt und die Schadstoffkon-
zentration somit verfälscht würde und andererseits ausreichend Testmaterial vor-
handen wäre. Zudem würden besonders bioverfügbare Stoffe bei der Testung der 
wässrigen Eluate miterfasst. 
 
Ergebnisse der Untersuchung des mikrobiellen Potentials von Bodenproben: 
• Der größte Schadstoffabbau läuft wie erwartet unter aeroben Bedingungen ab. 
• In einigen Bodenproben wurden Hinweise auf BTEX- und auf PAK-Verwertung 
spezialisierte Mikroorganismengruppen gefunden. Von einer adaptierten Mikroflo-
ra ist auszugehen, zumindest was die Tolerierung von Schadstoffen in hoher Kon-
zentration angeht. 
• Eine Supplementierung mit N und P sowohl von Grundwasser als auch von Boden 
ist für ein Voranschreiten /Erhöhung der mikrobiellen Stoffwechselumsätze essen-
tiell. 
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• Die Zugabe von Nitrat in den Aquifer kann partiell die Abbaurate durch cometabo-
lische Umsetzung der Schadstoffe bei denitrifizierenden Prozessen erhöhen. 
• Bei stark belasteten Bodenproben mit leichtflüchtigen Kohlenwasserstoffen wurde 
eine erhöhte mikrobielle Aktivität beobachtet. Bei diesen Abbauprozessen entstand 
sehr viel mehr an CO2 als bei den mikrobiellen Umsetzungen anderer Bodenpro-
ben. Eine adaptierte, aktive Mikroflora scheint sich vor allem dann ausbilden zu 
können, wenn die Nährstofflimitierung im Boden gering ist.  
• Nur mit PAK belastete, lehmige Bodenproben entwickelten meist keine höheren 
mikrobiellen Aktivitäten und die PAK konnten nicht als C-Quelle genutzt werden. 
Bei einigen Bodenproben wird eine Hemmung der mikrobiellen Aktivität durch die 
Belastung mit PAK vermutet.  
• Die Untersuchungen zeigen auch, dass durch die Vielzahl von Einflussfaktoren 
mikrobieller Abbau räumlich begrenzt auftritt und nicht generell für einen ganzen 
Standort vorherzusagen ist. So kann an einer umschriebenen Stelle der Abbau voll-
ständig bis zur Mineralisierung ablaufen, an einer anderen nur zum Teil mit an-
schließender Biofixierung oder gar nicht bzw. nur sehr langsam. Das Vorhanden-
sein von Nährstoffen ist die grundlegende Vorraussetzung für einen effizienten 
Schadstoffabbau. Die Respirometertests zeigten bei 70 % der Böden eine Nähr-
stofflimitierung an. 
• Die Versuche zeigen, dass sehr viele verschiedene Parameter berücksichtigt wer-
den müssen, um das Abbaupotential im Aquifer gegenüber Schadstoffen unter ver-
schiedenen Redoxbedingungen bestimmen zu können. Abbauversuche mit originä-
ren Boden- und Grundwasserproben sind neben geologischen, physikalischen, 
chemisch-analytischen und toxikologischen Parametern eine sinnvolle Untersu-
chungsstrategie die mikrobielle Abbaukapazität erfassen zu können und damit das 
Langzeitverhalten abschätzen zu können. Der Einsatz möglichst vieler Proben in 
Aktivitätstests und die Einstellung vieler verschiedener Versuchsbedingungen sind 
für eine umfassende Aussage nötig; ein entsprechender Stufenplan wird von Dott 
(2000) vorgeschlagen (Abb. 4.1). 
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5 Zusammenfassung 
In dieser Arbeit sollte untersucht werden, welche Methoden und originären Proben (Wasser, 
Boden) Auskunft über das mikrobielle Potential im Untergrund geben, insbesondere die 
mikrobielle Abbaukapazität gegenüber Schadstoffen und somit das Selbstreinigungspotenti-
al eines Standortes. 
Mit BTEX- und PAK belastete Boden- und Grundwasserproben wurden in Kurzzeit- und 
Langzeitatmungstests auf ihr mikrobielles Potential hin untersucht. In den über wenige Tage 
laufenden Kurzzeitatmungstests wurde bei den meisten untersuchten Böden eine Nährstoff-
limitierung festgestellt, die einen möglichen Schadstoffabbau begrenzt. Bei mit BTEX be-
lasteten Bodenproben wurde eine erhöhte Atmungsaktivität beobachtet, bei den mit PAK 
belasteten Proben hingegen trat teilweise eine Hemmung der mikrobiellen Aktivität auf, die 
durch die Zugabe von Nährstoffen teilweise vermindert oder aufgehoben werden konnte.  
In den Langzeitatmungstests sollte zusätzlich zu der Beobachtung der mikrobiellen At-
mungsaktivität mittels externer Messparameter, bevorzugt über die CO2-Produktion bzw. 
bei den aeroben Ansätzen zusätzlich über den O2-Verbrauch in der Gasphase, das 
mikrobielle Abbaupotential gegenüber der vorliegenden Belastung durch die Analyse der 
Schadstoffgehalte ermittelt werden. Bei den Versuchen mit Grundwasserproben konnte ein 
Schadstoffabbau nachgewiesen werden. Bei den als Bodensuspensionen in Batch-Kultur 
angesetzten Bodenproben war der Verbleib der Schadstoffe über den langen Versuchszeit-
raum von bis zu 400 Tagen nicht klärbar.  
Beim Vergleich des Testdesigns Bodensuspension mit der Einstellung der 50%igen WHK 
einer Bodenprobe im Kurzzeitatmungstest stellte sich heraus, dass sich bei kiesigen und 
lehmigen Böden in der Bodensuspension unterschiedliche Versuchsbedingungen einstellen. 
Bei kiesigen Böden gehen alle im Boden vorhandenen Nähr- und Schadstoffe in Lösung, so 
dass sich ein weitgehend homogenes Medium ausbildet. Bei lehmigen Böden hingegen 
kommt es zu einem Zwei-Phasen System, in dem sich nur bedingt ein Gleichgewicht zwi-
schen Wasser- und Bodenphase einstellt. Dieser Umstand beeinflusste vor allem die Lang-
zeitatmungstests unter anoxischen Bedingungen mit Nitrat bzw. Sulfat als Elektronenen-
dakzeptor, da während der Inkubation bis zu 426 Tagen keine Durchmischung des System 
mehr erfolgte. Die mikrobielle Aktivität fand vorzugsweise an der Grenzfläche Wasser- Bo-
den und den ersten Zentimeter der Bodenphase statt. Die Beprobung der wässrigen Phase 
spiegelte nicht die Vorgänge in der Bodenphase wieder. Erschwerend kam hinzu, dass sich 
das entstandene CO2 in der Wasserphase löste und nicht in der Gasphase erfasst werden 
konnte. Die ursprünglich angestrebte Methodik die mikrobielle Aktivität über die Atmungs-
gase zu beobachten, konnte nicht erfolgreich umgesetzt werden. Die Qualifizierung und 
Quantifizierung von sulfatreduzierenden Prozessen in den Bodensuspensionen wurde durch 
die z. T. primär sehr hohen Sulfatgehalte einzelner Bodenproben erschwert. 
Der Vergleich der Untersuchungsergebnisse der Grundwasser- und Bodenproben zeigte 
teilweise eine Übereinstimmung der mikrobiellen Aktivität, teilweise waren aber die Hete-
rogenität der Bodenproben innerhalb eines Brunnens so groß, dass die Aussagen der 
Grundwasserversuche nicht übertragbar waren. 
Die Untersuchungsstrategie scheint geeignet, in Verbindung mit hydrogeologischen Daten 
das Natural Attenuation Potential abzuschätzen, aber die Methodik muss weiter optimiert 
werden. Von dem Testdesign Bodensuspension muss abgeraten werden. 
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7 Anhang 
Abkürzungsverzeichnis 
aqua dest. bidestilliertes Wasser 
BTEX Benzol, Toluol, Ethylbenzol, m- und p-Xylol 
Corg  Organischer Kohlenstoffgehalt 
DECHEMA Deutsche Gesellschaft für Chemische Apparatewesen Chemische Technik und 
Biotechnologie e. V. 
FG  Feuchtgewicht 
GC  Gaschromatograph 
GV  Glühverlust 
GW  Grundwasser 
HPLC  High pressure liquid chromatography 
KBE  Koloniebildende Einheit 
LQ  Limitierungsquotient 
MW  Mittelwert 
n.a.  nicht auswertbar 
n.b.   nicht bestimmbar 
n.n.  nicht nachweisbar 
PAK  Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe 
TS  Trockensubstanz 
WHK  Wasserhaltekapazität 
WLD  Wärmeleitfähigkeitsdetektor 
Tab. 7.1: PAK-Nachweisgrenzen mittels HPLC-FLD 
Substanz Nachweisgrenze 
[µg/L] 
Naphthalin 6,0 
Acenaphthen 6,0 
Fluoren 1,5 
Phenanthren 1,7 
Anthracen 0,8 
Fluoranthen 2,3 
Pyren 17,0 
Benzoanthracen 1,2 
Chrysen 1,9 
Benz(a)pyren 1,5 
BTEX-Nachweisgrenze am GC-MS > 0,1 ng/kg bzw. 
L 
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Tab. 7.2:   Chemische, physikalische und mikrobiologische Charakterisierung der Bodenproben  
 
Boden-
probe 
Bodenart Glüh-
verlust 
Σ BTEX Σ 15 
EPA- 
PAK 
Aerobier Gärer Denitri-
fikanten 
Desulfu-
rikanten 
Tiefe [m]  [%] [mg/kg TS]  [KBE/g TS]             [MPN/gTS] 
Brunnen 64         
  6 sandiger Auelehm 6,2 0,8 103,93 1,88*104 7,37*103 1,23*104 - 
8-9 Kies 0,8 10,0 93,64 1,39*104 1,94*105 8,33*102 - 
9-10 Kies 2,2 31,7 255,82 3,81*103 3,63*105 - - 
10 Gipskeuper 4,5 16,1 190,06 3,34*105 3,43*104 8,56*104 - 
Brunnen 65         
3,5 Auelehm 4,4 2,3 < 0,1 1,40*105 1,74*103 1,24*105 3,31*102 
  4,5 sandiger Auelehm 4,7 1791,5 < 0,1 3,25*105 1,82*103 3,17*103 - 
5- 5,5 Gipskeuper 11,6 941,8 < 0,1 2,59*105 1,26*105 3,01*104 - 
Brunnen 66         
4 Kies 3,7 8,5 103,48 2,04*104 - - - 
5 Kies 0,8 35,0 404,5 1,96*103 8,42*104 4,68*106 3,74*102 
6 Kies 0,7 9,2 44,25 3,98*105 1,42*105 1,42*104 - 
7 Kies 1,5 2,7 119,86 4,19*104 1,34*105 3,57*101 - 
8 Gipskeuper 4,5 8,7 1,08 1,40*105 - 3,30*104 - 
Brunnen 67         
2,5 toniger Auelehm 8,5 1145,0 336,61 2,96*104 1,58*105 1,58*103 1,38*105 
5 sandiger Auelehm 7,5 1267,5 363,71 1,28*104 9,58*102 - - 
7 Gipskeuper 5,0 59,0 n.b. - - - 7,33*103 
Brunnen 68         
2,5 Auelehm 4,3 16,8 < 0,1 1,40*106 6,98*104 1,16*106 3,10*102 
3,5 Auelehm 1,3 0,2 < 0,1 3,41*106 2,12*104 6,44*104 1,38*103 
4,5 Gipskeuper 3,2 17,3 < 0,1 4,18*105 3,55*102 - - 
Brunnen 69         
3,9 Kies 4,1 < 0,1 < 0,1 7,95*105 3,18*104 3,18*105 - 
4,0 Kies 2,0 0,8 < 0,1 5,12*105 1,78*106 1,07*105 3,56*103 
4,2 Kies 1,0 0,6 < 0,1 5,57*104 1,99*103 1,42*103 - 
7 Gipskeuper 4,1 22,7 < 0,1 4,63*103 3,47*102 3,47*102 - 
Brunnen 70         
4,5 Aufschüttung 2,5 < 0,1 < 0,1 1,58*106 1,25*105 3,32*104 - 
5,5 sandiger Auelehm 3,7 < 0,1 < 0,1 3,29*106 2,99*104 1,57*104 - 
6,5 Gipskeuper 3,9 < 0,1 < 0,1 1,62*106 1,69*105 6,61*103 - 
: in 1 mL Eluat von 0,1 g Boden keine Organismen gefunden.
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Abb. 7.8: GC-MS-Chromatogramme (Headspace Extraction) der leichtflüchtigen organischen Koh-
lenwasserstoffe eines Ansatzes (a) und der abiotischen Kontrolle (b) mit Grundwas-
serprobe B67 
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Abb. 7.9:  Anfangszahl an KBE in den originären Bodenproben im Vergleich zu den zu Versuchsende 
in den drei parallelen Bodensuspensionen (A, B, C Ende) der aeroben Langzeitatmungstests. 
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Abb. 7.11:  pH-Wert, Nitratkonzentrationen in den anoxischen Ansätzen sowie Ammoinium- und        
Nitratabnahme in den nitratreduzierenden Ansätze von B65 zu Versuchsende. 
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Abb. 7.14:  pH-Wert, Nitratkonzentrationen in den anoxischen Ansätzen sowie Ammonium- und        
Nitratabnahme in den nitratreduzierenden Ansätze von B66 zu Versuchsende 
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Abb. 7.15:  Nitrit-, N2O- und CO2-Entwicklung in den nitratreduzierenden Ansätze mit Bodenproben  
aus B65 über den Versuchszeitraum von 450 Tagen 
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Abb. 7.16:  Nitrit-, N2O- und CO2-Entwicklung in den nitratreduzierenden Ansätze mit Bodenproben  
aus B66 über den Versuchszeitraum von 450 Tagen 
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Abb. 7.19:  pH-Wert, Nitratkonzentrationen in den anoxischen Ansätzen sowie Ammonium- und        
Nitratabnahme in den nitratreduzierenden Ansätze von B67 zu Versuchsende. 
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Abb. 7.20:  Nitrit-, N2O- und CO2-Entwicklung in den nitratreduzierenden Ansätze mit Bodenproben  
aus B67 über den Versuchszeitraum von 450 Tagen. 
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